Méthodes d'évaluation de l'impact de pesticides sur le phytoplancton marin et le naissain d'huître creuse by Stachowski-Haberkorn, Sabine
Me´thodes d’e´valuation de l’impact de pesticides sur le
phytoplancton marin et le naissain d’huˆıtre creuse
Sabine Stachowski-Haberkorn
To cite this version:
Sabine Stachowski-Haberkorn. Me´thodes d’e´valuation de l’impact de pesticides sur le phyto-
plancton marin et le naissain d’huˆıtre creuse. domain other. Universite´ de Bretagne occidentale
- Brest, 2008. Franc¸ais. <tel-00369384>
HAL Id: tel-00369384
https://tel.archives-ouvertes.fr/tel-00369384
Submitted on 19 Mar 2009
HAL is a multi-disciplinary open access
archive for the deposit and dissemination of sci-
entific research documents, whether they are pub-
lished or not. The documents may come from
teaching and research institutions in France or
abroad, or from public or private research centers.
L’archive ouverte pluridisciplinaire HAL, est
destine´e au de´poˆt et a` la diffusion de documents
scientifiques de niveau recherche, publie´s ou non,
e´manant des e´tablissements d’enseignement et de


































DES SCIENCES DE LA MER 
Une approche pluridisciplinaire du milieu océanique 




Thèse présentée par  Sabine STACHOWSKI-HABERKORN  
Soutenue le 11 septembre 2008  
pour obtenir le grade de Docteur de l’université de Bretagne occidentale 
discipline Océanologie biologique 
 
Méthodes d’évaluation de l’impact de pesticides 
sur le phytoplancton marin 




Composition du jury  
 
Rapporteurs  Professeur François LEBOULENGER, Université du Havre.  
 Docteur Christophe LEBOULANGER, IRD, Université Montpellier II, UMR 5119.  
 
Directeur de thèse Docteur Denis de la BROISE, HDR, Université de Bretagne Occidentale. 
 
Examinateurs  Professeur Annick HOURMANT, Université de Bretagne Occidentale.  
 Professeur Jean LAROCHE, Université de Bretagne Occidentale, UMR 6539.  
 Docteur Nathalie SIMON, Université Pierre et Marie Curie, UMR 7144 .  
  












Méthodes d’évaluation de l’impact de pesticides 
sur le phytoplancton marin 



















Sabine STACHOWSKI-HABERKORN  








Mes premiers remerciements vont aux organismes qui ont financé ce travail : merci au MINISTERE DE 
L’ÉCOLOGIE ET DU DEVELOPPEMENT DURABLE, qui a financé le projet IPEM, ce qui a permis, entre 
autres, la réalisation des expériences de terrain. Merci à la REGION BRETAGNE, qui a accordé le 
financement pour le projet IMPESPHY, incluant mon salaire pour les trois années de thèse. 
Merci à François LEBOULENGER et Christophe LEBOULANGER, d’avoir accepté d’être les rapporteurs de 
cette thèse. C’est pour moi un honneur d’être évaluée par vous deux.  
Merci aux autres membres du jury, Geneviève ARZUL, Annick HOURMANT, Jean LAROCHE et Nathalie 
SIMON, d’avoir accepté de participer à ce jury. 
Je remercie le Professeur Ivan LEGUERINEL, alias Herr Direktor Kayakator, de m’avoir accueillie au 
LUMAQ-LUBEM dans le cadre de cette thèse. Ivanoff, merci pour ton accueil, ta sympathie, merci pour ton 
soutien et ton aide, merci pour ta « cool attitude », et merci pour les séances de piscine qui m’ont bien aidée 
dans ma phase d’apprentissage de la natation ! 
Spéciale dédicace au boss, Denis de la BROISE, alias Le Deun’s, pour m’avoir supportée pendant ces presque 
cinq années de DEA, thèse et échanges à distance : un immense MERCI. Tu mériterais un chapitre…Merci 
pour ta disponibilité, ta patience, ta bonne humeur, merci pour tout ce que tu m’as appris et apporté au 
niveau professionnel et humain. Merci de m’avoir poussée et appris à repousser mes limites, merci pour ton 
soutien, tes encouragements. Je te remercie pour toutes les séances de débats, de psychanalyse, de partage 
(surtout les casse-croûtes) et de fous-rires. Ce n’était pas tous les jours facile, même quand on allait se faire 
bronzer aux Glénan (bronzer ou brûler oui, mais pas affalés sur le sable chaud !), mais j’ai énormément 
apprécié ces aventures. Merci d’avoir tenté de m’inculquer les rudiments de la voile, merci de m’avoir appris 
au moins 10 fois à faire les nœuds de chaise…Merci aussi d’avoir essayé de m’apprendre à parler 
correctement, en vain ! (Même ma mère a laissé tomber…) Nos échanges m’ont beaucoup enrichie. J’ai adoré 
bosser avec toi et je suis prête à recommencer. Tu es un boss exceptionnel ! 
Merci à Geneviève ARZUL, Gaël DURAND, Annick HOURMANT, Françoise QUINIOU, et Nathalie SIMON, 
d’avoir suivi le déroulement de cette thèse, ainsi que les orientations choisies, en tant que membres de mon 
comité de thèse. Merci à toutes pour votre contribution à ce travail. J’ajoute aussi à l’attention de Dame 
Geneviève, Dame Gaël, Dame Annick, Dame Françoise, Dame Gwendolina et Uncle Deun’s, que j’ai 
vraiment beaucoup apprécié notre petite escapade à Reims en novembre dernier. C’était un plaisir de passer 
ces journées en votre compagnie ! 
Un merci particulier pour Dame Geneviève : les quelques semaines passées avec vous à Ifremer ont été très 
agréables et très enrichissantes. Vous m’avez accueillie chez vous comme si je faisais partie de la famille, j’ai 
beaucoup apprécié ces moments d’échanges non-professionnels et de partage. Merci pour votre gentillesse, 
sympathie, disponibilité, merci pour votre soutien et votre bonne humeur. Je suis très heureuse d’avoir 
côtoyé une personne de votre qualité ! Merci pour tout ! 
Merci à Morgane NEDELEC et Pierre MOLLO du Cempama de Beg-Meil d’avoir participé aux expériences 
avec les huîtres. Merci pour votre disponibilité, votre motivation, votre savoir-faire, votre sympathie et le 
temps que vous avez passé à dorloter les petits bébés huîtres. Ça a été pour moi un réel plaisir de faire votre 
connaissance et de pouvoir travailler avec vous. 
Toujours dans les huîtres, merci à René ROBERT et à l’équipe Ifremer d’Argenton, d’avoir fourni et élevé les 
larves d’huîtres. Sans vous, l’expérience qui a donné lieu à mon premier bébé d’article n’aurait pas pu avoir 
lieu. Je vous suis très reconnaissante de nous avoir fait bénéficier de vos compétences d’écloseurs.  
 
 Un grand merci à Dominique MARIE de m’avoir permis de faire mes analyses en cytométrie à Roscoff. Merci 
pour le temps que tu as passé avec moi, merci de m’avoir fait partager tes connaissances et tes compétences, 
merci pour ta sympathie et ta disponibilité.  
Un immense MERCI à Beatriz BECKER. Merci à toi Bea pour les analyses, toi aussi tu m’as sauvée ! Je te 
suis très reconnaissante pour ce grand service que tu m’as rendu, avec efficacité et rapidité.  
Merci aux chimistes, Dorthée HUREAU et Gwendolina LIMON, d’avoir réalisé les dizaines d’analyses de 
pesticides de nos expériences de terrain.  
Un grand merci à mon beau Chevalier aquatique préféré, LE CHEVALIER Patrick. Avant de te connaître, je 
pensais que le monde sous-marin était inaccessible pour moi. Tu m’as fait découvrir ce monde merveilleux et 
je ne pourrai jamais te remercier assez pour ce que tu m’as apporté. Je n’oublierai pas nos exercices 
d’entraînement à la piscine (surtout un…tu vois lequel ?), ni les plongées que j’ai pu faire en ta compagnie. 
Merci pour tous les moments que nous avons partagés. Quel honneur d’avoir côtoyé La Star MF2 de 
Quimper ! J’espère avoir à nouveau l’occasion de plonger avec toi. PLC ! 
Restons dans le milieu aquatique : merci à Jean-Louis qui m’a appris à nager, merci à Michel BEUCHER qui 
m’a enseigné la plongée avec Ivan et PLC. 
Merci aux cinq stagiaires qui ont participé aux travaux de recherche menés pendant cette thèse : Harold 
ANSEAUME, Gabriel DIEUSET, Camille KERROS, Yann LE FLOCH, Éléonore CHE. C’est avec plaisir que j’ai 
travaillé en votre compagnie, encadré et corrigé certains d’entre vous. Cela m’a beaucoup enrichie. Merci 
beaucoup pour votre contribution à ce travail de thèse.  
Merci à mes amis thésards de Quimper, Hana BEN YAGHLENE, Diane DEFER, Delphine LAROQUE, Aurélie 
CHABEAUD, Zakia BOUBECHICHE, Brice MVOU et Kashif ZEESHAN. Merci pour les repas au RU, 
moments de détente, de confidences, de délire total aussi ! Merci Hana, Zakia, Brice et Kashif de m’avoir 
permis d’apprendre à connaître vos cultures respectives. Merci à vous tous pour les moments partagés, au 
labo et ailleurs, dans l’eau, en soirée, en voiture, aux courses…Mes sincères et affectueuses félicitations à 
toi Aurélie pour l’obtention de ton doctorat (Merci pour ton aide avec l’HPLC !). Je vous souhaite bon 
courage à tous pour la suite et/ou fin de vos thèses. Et, pourquoi pas, vous revoir un jour au Pakistan, 
Gabon, Tunisie, Algérie et Bretagne bien sûr ! 
Merci Anne LEVANT, pour nos « salut » criés du matin ! Merci pour toutes nos discussions, merci d’avoir 
baby-sitté mes plantes et merci pour les œufs bio-fluos ! Merci pour ton efficacité, tes compétences, pour 
tous les services rendus et risqués parfois ! Merci aussi pour ta bonne humeur et ta sympathie. 
Merci à toi Louis COROLLER, l’homme qui ne dit jamais NON, toujours disponible, souriant, de bonne 
humeur, plein d’humour, tu es une crème ! Merci pour tous les services que tu m’as rendus, les séances sur 
Matlab… merci pour ta gestion du labo. Ne change pas ! 
Merci à Yannick FLEURY de m’avoir permis d’utiliser l’HPLC à temps plein pendant plusieurs mois, merci 
pour l’aide précieuse que tu m’as apportée lorsqu’elle me causait des soucis ! 
Un merci général à tous les autres membres de l’ex-LUMAQ, pour les échanges que nous avons pu avoir : 
Pierre MAFART, Émile BELIARD, Sophie CLIQUET, Anne-Gabrielle MATHOT, Myriam DUPUIS, Estelle 
BELLANGER, et Georges ROBREAU. 
Je remercie aussi sans les citer, les nombreux stagiaires que j’ai rencontrés au cours de ces années et avec qui 
j’ai pu avoir des échanges très intéressants, ainsi que beaucoup de fous-rires. Merci en particulier aux 
stagiaires du printemps 2007 de m’avoir fait passer un dernier été de folie ! 
Merci à Jacques BARON, Mathieu CASTEX, Sophie CLIQUET et Louis QUINIOU, pour vos explications et 
conseils en statistiques. 
  
Un GRAND MERCI à Christine LE PAUL, pour son aide précieuse dans la mise en forme de ce document. 
Merci Christine d’avoir toujours répondu très rapidement et très efficacement à mes préoccupations de 
forme. Merci de m’avoir appris les usages de la typographie, merci pour tout le temps passé avec moi sur 
cette thèse, tu m’as sauvée ! 
Je remercie mes collègues et amis d’Ifremer Nantes, Thierry BURGEOT, Farida AKCHA, Dominique 
MENARD, Émilie FARCY (merci pour tous tes conseils avisés, ton aide et la révolution de l’ADN 18S !), 
Nathalie WESSEL, Alice JAMES (merci pour ta relecture !), Anaï, Maude et Jeremaï, pour leur soutien, leurs 
encouragements, et leur suivi de ma double-vie ! Merci à Thierry et Farida de m’avoir donné ma chance et 
d’avoir pris le risque…Merci à vous tous pour la qualité des relations humaines au sein de ce groupe, merci 
pour les délires du midi, pour les soirées aussi ! Je tiens à signaler que l’ambiance au labo d’écotox est à la 
hauteur de l’ambiance à l’ex- LUMAQ, défi difficile à relever ! J’apprécie énormément mon quotidien avec 
vous, pourvu que ça dure ! 
Je souhaite remercier Philippe et Joëlle Stachowski, pour l’aide qu’ils m’ont apportée dans la recherche de 
certains chiffres. Vous voir lors de ma soutenance serait un grand plaisir ! 
Je tiens à exprimer ma profonde reconnaissance à mes Beaux-P’, Dédé et Marie-Clémentine, de m’avoir 
toujours encouragée et soutenue, malgré mes humeurs maussades, merci pour votre soutien sans failles. 
Merci à ma sœur Ariane Duc de Bed, à mon frère Carol M&M&M’s, à leurs conjoints, à mes neveux et 
nièces, pour leur foi en moi, pour ces grains que nous partageons, qui ont un pouvoir de germination infini et 
qui se transmettent avec les générations. Ah la génétique…c’est beau ! Mes moments les plus fous ont été 
vécus avec vous, que de souvenirs à pleurer de riran ! C’est auprès de vous tous que je peux me changer les 
idées, me défouler, me ressourcer quand ça déborde là-dedans. Merci pour tout ça, vous êtes mon bol de gaz 
hilarant. 
À mon biw Hansy, qui me supporte depuis que nous avons entrepris cette ascension à l’IUT de Thionville : 
tu m’as donné des ailes, c’est toi qui a fait de moi un papillon épanoui ! Mon âme-sœur, je te remercie 
infiniment de m’avoir soutenue, épaulée, encouragée et aidée chaque fois que tu le pouvais. Tu as contribué 
à l’aboutissement de ce travail, tu l’as vécu au quotidien et tu m’as sauvée à maintes reprises. Merci à toi 
d’être toujours là pour moi, tu es mon Bonheur. 
À mes parents adorés, sans écrire un roman, je voudrais dire : vous êtes pour moi les meilleurs parents du 
monde. Vous avez toujours cru en moi, vous m’avez laissé prendre mes décisions en me faisant confiance et 
en me soutenant, vous m’avez toujours encouragée. Je mesure les sacrifices que vous avez consentis pour me 
permettre d’atteindre mes objectifs, en particulier le sacrifice quotidien de la distance, que je ressens aussi 
cruellement, depuis sept ans déjà. J’ai énormément de chance d’avoir des parents comme vous, sans parler du 
patrimoine génétique de la Capen-mania, unique au monde ! Cette thèse, je l’ai faite pour moi bien sûr, mais 
au fond de mon cœur, je l’ai faite pour vous. Pendant ces vingt dernières années, vous avez été ma source de 





Stachowski-Haberkorn, S., Quiniou, F., Nédélec, M., Robert, R., Limon, G., De la Broise, D., 
2008. In-situ microcosms, a tool for assessment of pesticide impacts on oyster spat 
(Crassostrea gigas). Ecotoxicology, 17(4): 235-245. 
Stachowski-Haberkorn, S., Beker, B., Marie, D., Haberkorn, H., Coroller, L., de la Broise, D., 
2008. Impact of Roundup on the marine microbial community, as shown by an in situ 
experiment. Aquatic toxicology, 89: 232-241  
Stachowski-Haberkorn, S., Beker, B., Marie, D., Haberkorn, H., Quiniou, L., de la Broise, D., 
2008. Comparative study of three analysis methods (TTGE, flow cytometry and HPLC) 
for xenobiotic impact assessment on phytoplankton communities. Soumis à la revue 
Ecotoxicology  
De la Broise, D., Stachowski-Haberkorn, S. Impact assesment of herbicides on marine  
phytoplankton communities using multiple in situ microcosms. In prep. 
Présentations orales 
Utilisation de microcosmes in situ pour évaluer la toxicité de pesticides sur du naissain 
d’huîtres Crassostrea gigas  
S. Stachowski-Haberkorn, F. Quiniou, M. Nédélec, R. Robert, G. Limon, D. de La Broise 
Ce travail a fait l’objet de deux présentations : 
38e congrès annuel du Groupe Français des Pesticides – Brest, 21-23 mai 2008 
11e colloque annuel du Chapitre Saint-Laurent SRA-SETAC, – Rimouski (Québec), 28-29 mai 
2007 
Prix de la meilleure présentation 
Assessment of pollution impact on marine phytoplankton : development and test of 
experimental tools 
de La Broise, D., Cerceau, C., Durand,G., Stachowski, S.  
1er Congrès Méditerranéen en Océanologie – Alger (Algérie), 20-22 novembre 2006  
Posters 
Action du Basamaïs (herbicide) sur la croissance et le métabolisme de la diatomée marine, 
Chaetoceros gracilis 
Amara, A., Hourmant, A., Stachowski, S., Arzul, G., Quiniou, F., Durand, G. 
UOF, Union des Océanographes de France 
31e colloque annuel, Santé et Environnement Marin – Nantes, 2-3 novembre 2006 
 
 In situ microcosms, a tool to assess pesticide impacts on natural marine phytoplankton 
communities 
Stachowski, S., Dieuset, G., Hureau, D., Durand, G., de la Broise, D.  
UOF, Union des Océanographes de France (prix du meilleur poster) 
EMECS 7, Environmental Management of Enclosed Coastal Areas – Caen, 9-12 mai 2006 
 
Effects of pesticides on cellular ATP concentration in marine phytoplankton 
Stachowski, S., Amara, A., Colmagro, E., Pothier, J., Hourmant, A., Arzul, G., Quiniou, F.  
UOF, Union des Océanographes de France 
EMECS 7, Environmental Management of Enclosed Coastal Areas – Caen, 9-12 mai 2006 
 
Impact des Pesticides sur le phytoplancton marin. 
Durand, G., Hureau, D., Arzul, G., Quiniou, F., Leturque, C., Jan, B., de la Broise, D., 
Stachowski, S., Anseaume, H.  
Colloque Évaluation des risques liés à l’utilisation des pesticides, Ministère de l’écologie et 
du développement durable – Avignon, 14-16 novembre 2005 
 
How can we study pesticide impacts on marine phytoplankton ? 
Stachowski, S., Anseaume, H., Hureau, D., Durand, G., de la Broise, D.  





Abstract ................................................................................................................................................. 18 
Avant-propos......................................................................................................................................... 19 
Introduction générale et objectifs de l’étude ....................................21 
Chapitre 1 – Contexte scientifique.....................................................25 
1. Phytoplancton ................................................................................................................................... 27 
1.1. Présentation ............................................................................................................................... 27 
1.1.1. Définition ............................................................................................................................. 27 
1.1.2. Principales classes algales................................................................................................. 27 
1.2. Phytoplancton et écotoxicologie................................................................................................. 30 
1.2.1. Écotoxicologie : définition et principe ................................................................................. 30 
1.2.2. Tests monospécifiques ....................................................................................................... 31 
1.2.3. Tests plurispécifiques ......................................................................................................... 33 
1.3. Conclusion.................................................................................................................................. 42 
2. Méthodes d’analyse appliquées au phytoplancton naturel ............................................................... 45 
2.1. Mesures de la fonction des communautés ................................................................................ 45 
2.1.1. Évolution de la biomasse algale ......................................................................................... 45 
2.1.2. Efficacité de la photosynthèse............................................................................................ 46 
2.1.3. Production primaire............................................................................................................. 46 
2.2. Mesures de la structure des communautés ............................................................................... 46 
2.2.1. Identification et dénombrement au microscope.................................................................. 46 
2.2.2. Empreintes pigmentaires .................................................................................................... 47 
2.2.3. Cytométrie en flux............................................................................................................... 48 
2.2.4. Empreintes génétiques ....................................................................................................... 49 
2.3. Analyse de la tolérance des communautés par PICT................................................................ 51 
2.4. Conclusion.................................................................................................................................. 52 
3. Huître creuse Crassostrea gigas ...................................................................................................... 53 
3.1. Biologie....................................................................................................................................... 53 
3.2. Développement .......................................................................................................................... 53 
3.3. Production .................................................................................................................................. 54 
3.4. Huître et écotoxicologie.............................................................................................................. 54 
4. Pesticides.......................................................................................................................................... 55 
4.1. Herbicides .................................................................................................................................. 55 
4.1.1. Bentazone........................................................................................................................... 55 
4.1.2. Diméthénamide................................................................................................................... 56 
4.1.3. Glyphosate.......................................................................................................................... 57 
4.1.4. Nicosulfuron ........................................................................................................................ 57 
4.2. Fongicide : époxiconazole.......................................................................................................... 59 
4.3. Insecticide : chlorpyrifos-éthyl .................................................................................................... 59 
4.4. Conclusion.................................................................................................................................. 59 
Chapitre 2 – Matériels et Méthodes ...................................................61 
1. Localisation des sites expérimentaux ............................................................................................... 63 
1.1. Archipel de Glénan..................................................................................................................... 63 
  
1.2. Baie de Port-la-Forêt.................................................................................................................. 64 
2. Dispositif expérimental ...................................................................................................................... 65 
2.1. Microcosmes : phytoplancton (2004, 2005, 2006) ..................................................................... 65 
2.2. Microcosmes : phytoplancton et naissain d’huîtres (2006)........................................................ 65 
2.3. Structure supportant les microcosmes....................................................................................... 66 
3. Traitement des échantillons .............................................................................................................. 69 
3.1. Communautés phytoplanctoniques............................................................................................ 69 
3.1.1. Extraction d’ADN ................................................................................................................ 69 
3.1.2. Amplification de l’ADN ........................................................................................................ 69 
3.1.3. Empreintes génétiques ....................................................................................................... 70 
3.1.4. Cytométrie en flux............................................................................................................... 70 
3.1.5. Empreintes pigmentaires par HPLC ................................................................................... 70 
3.1.6. Identification et dénombrement au microscope.................................................................. 70 
3.1.7. Analyses statistiques .......................................................................................................... 70 
3.2. Naissain d’huîtres....................................................................................................................... 71 
3.2.1. Production et fixation des larves......................................................................................... 71 
3.2.2. Répartition des plaques en microcosmes........................................................................... 71 
3.2.3. Évaluation de la mortalité ................................................................................................... 72 
3.2.4. Évaluation de la croissance................................................................................................ 72 
3.2.5. Mesure de la matière organique et des cendres ................................................................ 72 
3.2.6. Mesure de la chlorophylle a................................................................................................ 72 
3.2.7. Analyses statistiques .......................................................................................................... 72 
3.3. Pesticides ................................................................................................................................... 72 
3.3.1. Glyphosate et AMPA .......................................................................................................... 72 
3.3.2. Autres pesticides testés...................................................................................................... 72 
Chapitre 3 – Impact des pesticides sur le phytoplancton naturel et 
le naissain d’huîtres.......................................................73 
1. Comparaison de trois méthodes d’analyse des communautés : impact du fongicide Opus ............ 75 
1.1. Introduction................................................................................................................................. 75 
Article 1 – Comparative study of three analysis methods (TTGE, flow cytometry and HPLC) for 
xenobiotic impact assessment on phytoplankton communities ...................................................... 76 
1.2. Synthèse .................................................................................................................................... 89 
2. Impact du Roundup sur les communautés microbiennes marines................................................... 91 
2.1. Introduction................................................................................................................................. 91 
Article 2 – Impact of Roundup on the marine microbial community, as shown by an in situ 
microcosm experiment.................................................................................................................... 92 
2.2. Synthèse .................................................................................................................................. 102 
3. Utilisation de microcosmes in situ pour évaluer l’impact de pesticides sur du naissain d’huître 
creuse ........................................................................................................................................... 105 
3.1. Introduction............................................................................................................................... 105 
Article 3 – In situ microcosms, a tool for assessment of pesticide impacts on oyster spat 
(Crassostrea gigas)....................................................................................................................... 106 
3.2. Synthèse .................................................................................................................................. 117 
4. Synthèse générale .......................................................................................................................... 119 
4.1. Expériences réalisées .............................................................................................................. 119 
4.2. Herbicides ................................................................................................................................ 121 
4.2.1. Basamaïs® (bentazone).................................................................................................... 121 
 15 
4.2.2. Frontier® (diméthénamide)............................................................................................... 123 
4.2.3. Roundup® (glyphosate)..................................................................................................... 126 
4.2.4. Milagro® (nicosulfuron) ..................................................................................................... 128 
4.3. Fongicide : Opus® (époxiconazole).......................................................................................... 130 
4.4. Insecticide : Dursban 4® (chlorpyrifos) ..................................................................................... 132 
4.5. Discussion générale................................................................................................................. 134 
Conclusion générale et perspectives ..............................................137 
Bibliographie .....................................................................................141 
Glossaire ............................................................................................................................................. 157 
Liste des abbréviations ....................................................................................................................... 159 
Table des illustrations ......................................................................................................................... 161 





L’objectif principal de cette thèse était d’étudier l’impact de pesticides sur les communautés 
naturelles de phytoplancton côtier et sur le naissain d’huître creuse, en microcosmes in situ. 
Les communautés microbiennes (<200 µm) ont été exposées à six pesticides (quatre 
herbicides, un insecticide et un fongicide) à 0.1, 1, 10 et 100 µg/L de substance active, lors de 
dix expérimentations in situ. Le contenu des microcosmes a été analysé par trois méthodes : 
– la « Temporal Temperature Gradient gel Electrophoresis » (TTGE), ou gel 
d’éléctrophorèse avec gradient de température dans le temps, permettant 
d’obtenir  les empreintes génétiques des communautés procaryotes (avec l’ADN 
codant pour l’ARN ribosomal 16S) et eucaryotes (avec l’ADN codant pour 
l’ARN ribosomal 18S) ; 
– la cytométrie en flux, qui permet de discriminer certaines populations 
photosynthétiques en fonction, notamment, de leurs signaux d’autofluorescence ; 
– la Chromatographie Liquide Haute Pression (HPLC), permettant d’obtenir les 
empreintes pigmentaires des communautés photosynthétiques. 
Des observations microscopiques ont complété l’analyse de certaines expériences. Les 
principaux résultats obtenus suggèrent une meilleure sensibilité de la TTGE pour la détection 
d’effets sur la structure de l’ensemble des communautés eucaryotes ou procaryotes, comparée 
aux deux autres méthodes qui concernent plus spécifiquement les communautés 
photosynthétiques.  
Parmi les six formulations commerciales testées à 0.1 µg/L, aucun effet n’est détecté. Par 
contre, quatre formulations sont susceptibles de représenter un danger pour les communautés 
microbiennes à partir de 1 µg/L : les herbicides Basamaïs (bentazone), Roundup (glyphosate), 
Frontier (diméthénamide), ainsi que l’insecticide Dursban 4 (chlorpyrifos). 
L’herbicide Basamaïs et le fongicide Opus ont été testés sur le naissain d’huître creuse, seuls 
à 10 et 70 µg/L, et en mélange à 10 µg/L chacun, au cours d’une expérimentation in situ. Les 
résultats obtenus démontrent un effet synergique des deux pesticides en mélange à 10 µg/L : 
la croissance du naissain est réduite de moitié, alors qu’elle n’est pas affectée par les 
pesticides seuls à 10 µg/L.  
Cette thèse permet d’illustrer les dangers potentiels représentés par certains pesticides en 
milieu côtier, en particulier par le Roundup dont les effets apparaissent pour des 
concentrations testées proches des concentrations environnementales. Les résultats obtenus 
sur le naissain posent la question des interactions entre molécules et donc de la pertinence des 
seuils de toxicité réglementaires pour les substances seules, alors même que ces seuils 
peuvent être différents lorsque des interactions se produisent dans l’environnement. 
 
Mots-clés : pesticides, phytoplancton, communautés microbiennes, naissain, TTGE, HPLC, 
cytométrie en flux, microcosmes in situ. 
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Abstract 
The main goal of this work was the study of pesticide effects on natural communities of 
coastal phytoplankton and oyster spat, using in situ microcosms. Microbial communities 
(<200 µm) were exposed to six pesticides (four herbicides, one insecticide and one fongicide) 
at four concentrations (0.1, 1, 10 and 100 µg/L of active substance) during ten in situ 
experiments. The microcosm content was analysed using three methods:  
– Temporal Temperature Gradient gel Electrophoresis (TTGE) provides prokaryote 
(16S DNA) and eukaryote (18S DNA) community genetic fingerprints; 
– flow cytometry allows the discrimination of photosynthetic populations 
according to their scatter and fluorescence signals; 
– High Pressure Liquid Chromatography (HPLC) provides pigment fingerprints of 
the photosynthetic communities. 
Microscopic observations were carried out for some experiments in order to provide further 
information. The main results suggest TTGE as the most sensitive method to detect pesticide 
effects on the whole prokaryote and eukaryote community structure, compared with the two 
others methods that only focus on photosynthetic communities. 
No effect was detected when communities were exposed to the lowest concentration 
(0.1 µg/L) of each six pesticides. However, the three herbicides Basamaïs (bentazon), 
Roundup (glyphosate), Frontier (dimethenamid), and the insecticide Dursban 4 (chlorpyrifos) 
are likely to represent a danger for microbial communities from1 µg/L. 
Young oyster spat was exposed in situ to the herbicide Basamaïs and the fongicide Opus 
separately at 10 and 70 µg/L, and to a mixture of Basamaïs and Opus at 10 µg/L each. The 
results show a synergistic effect of the mixture on spat growth, with treated spat growth being 
half the control value, when no effects were detected when both pesticides were tested 
separately at 10 µg/L.  
This work shows that some pesticides can generate possible adverse effects in coastal areas. 
Roundup effects must be pointed out as they were detected at environmentally realistic 
concentrations. The results observed using oyster spat raise the issue of interactions between 
chemicals in the natural environment. Therefore, the relevance of reglementary toxicity 
thresholds, that do not include such possible substance interactions, should be re-examined.  
 
Keywords: pesticides, phytoplankton, microbial communities, oyster spat, TTGE, HPLC, flow 
cytometry, in situ microcosms. 
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Avant-propos 
La France est l’un des principaux pays utilisateurs de pesticides. De nombreux milieux sont 
contaminés par ces substances, dont les eaux continentales superficielles et profondes, mais 
aussi les eaux estuariennes et côtières. Face à ce constat, le Ministère de l’Aménagement du 
Territoire et de l’Environnement a initié en 1999 un programme de recherche visant à 
l’évaluation et à la réduction des risques liés à l’utilisation des pesticides. Ce programme 
concerne trois domaines : 
– Dynamique des pesticides dans l’environnement ; 
– Évaluation des effets des pesticides sur des systèmes biologiques complexes ; 
– Nouvelles approches visant à réduire les risques liés à l’usage des pesticides. 
Le sujet de cette thèse s’inscrit dans le deuxième domaine de l’appel à propositions initié en 
2002, qui concerne notamment des expérimentations portant sur des assemblages d’espèces 
placées dans des conditions environnementales réalistes. Cette thèse est une partie d’un projet 
plus vaste financé par le Ministère : IPEM (Impact des Pesticides sur l’Environnement Marin). 
Ce projet est le résultat d’une collaboration entre le Laboratoire d’Écotoxicologie d’Ifremer 
(Brest-Nantes), le Laboratoire de Biotechnologie et Physiologie Végétales de l’UBO 
(Université de Bretagne Occidentale, Brest), le Laboratoire Idhesa (Brest) et le Laboratoire 
Universitaire de Biodiversité et d’Écologie Microbienne (LUBEM, UBO, Quimper). Un 
financement complémentaire incluant mon salaire de thèse a été obtenu de la Région 
Bretagne : c’est le projet IMPESPHY (IMpact des PESticides sur le PHYtoplancton marin côtier 
et les jeunes stades de développement des bivalves). 
La thèse (2004-2007) a été effectuée sous la direction de Denis de la Broise, au LUBEM à 
Quimper, laboratoire qui rassemble des thématiques variées autour de l’interaction des 
organismes microbiens (champignons, phytoplancton, bactéries alimentaires et marines) avec 
leur environnement. Cependant, l’équipement et les savoir-faire présents au laboratoire 
correspondaient aux domaines de la microbiologie classique et de la biochimie. Les études 
écotoxicologiques en milieu marin étaient de développement récent (2000-2003) lors de mon 
arrivée, c’est pourquoi les expérimentations in situ et certains des outils analytiques utilisés 
(microcosmes, TTGE) ont été développés ou optimisés dans le cadre du projet IPEM et/ou de la 
thèse.  
Les projets IPEM et IMPESPHY se sont achevés en 2007. 
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Introduction générale et objectifs de l’étude 
En milieu océanique, le phytoplancton joue un rôle essentiel en tant que producteur primaire : 
grâce à l’énergie lumineuse, il métabolise le dioxyde de carbone atmosphérique pour fabriquer 
de la matière organique. Il est à la base des réseaux trophiques océaniques.  
Dans le domaine hauturier, la production phytoplanctonique est principalement limitée par les 
concentrations en sels nutritifs de la couche euphotique. En zones côtières, les apports 
continentaux véhiculés par les fleuves enrichissent le milieu : si ces zones ne représentent que 
8% de la surface des océans (Hoch, 1998), elles jouent un rôle important dans la production 
biologique océanique. Les concentrations élevées en sels nutritifs favorisent la production 
phytoplanctonique : elles permettent ainsi le développement de réseaux trophiques riches et 
complexes. Les zones côtières regroupent des habitats uniques et variés, fournissant à de 
nombreuses espèces aquatiques des espaces de refuge, de reproduction, de ponte, et des 
nourrisseries pour les larves et les juvéniles. 80% des ressources vivantes marines mondiales y 
sont exploitées (Hoch, 1998). Elles fournissent 25 à 50% du carbone organique marin (Hoch, 
1998), mais sont soumises à une forte pression anthropique : elles subissent les nuisances et 
pollutions provenant des rejets urbains, des industries, de l’agriculture, du tourisme et des 
multiples usages (pêche, aquaculture, activités nautiques) qui y coexistent. En effet, 39% de la 
population mondiale sont concentrés sur une bande côtière de 100 km (source : 
http://earthtrends.wri.org).  
Les rejets générés par les activités humaines contiennent des contaminants nocifs pour 
l’environnement parmi lesquels figurent les pesticides. Ces substances  peuvent se retrouver 
dans les écosystèmes aquatiques via les précipitations et les phénomènes de ruissellement et 



















Figure 1 - Cycle des pesticides 
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Au niveau aquatique, les pesticides sont susceptibles d’affecter le phytoplancton, qui a un rôle 
majeur dans le maintien des écosystèmes. Ces organismes photosynthétiques ont des 
caractéristiques physiologiques proches de celles des végétaux supérieurs et sont donc 
susceptibles d’être impactés par certains herbicides ; le phytoplancton peut aussi représenter 
une cible inattendue pour d’autres types de pesticides, comme les fongicides, les 
insecticides…  
Les organismes phytoplanctoniques ayant des temps de génération relativement courts (de 
l’ordre du jour), des expositions même brèves à certains pesticides sont susceptibles de 
modifier l’équilibre de ces communautés. Les conséquences possibles sont une perturbation 
de la boucle microbienne, qui joue un rôle très important dans le recyclage des nutriments. Les 
niveaux supérieurs des réseaux trophiques peuvent eux aussi être impactés, en particulier les 
consommateurs primaires constitués par les brouteurs. 
L’objectif principal de ce travail de thèse était d’étudier l’impact de pesticides sur les 
communautés naturelles de phytoplancton marin côtier, en développant un outil basé sur des 
microcosmes in situ et qui permette de maintenir les communautés dans des conditions 
proches de l’environnement naturel. Le but était de réaliser des expositions à différentes 
périodes de l’année, au cours du printemps et de l’été, en testant des concentrations de 
pesticides allant de 0.1 µg/L à 100 µg/L. Les pesticides testés, sous forme de formulations 
commerciales, sont quatre herbicides (bentazone, diméthénamide, glyphosate et nicosulfuron), 
un fongicide (époxiconazole) et un insecticide (chlorpyrifos-éthyl). Trois méthodes d’analyse 
de la structure des communautés ont été appliquées aux microcosmes :  
– la TTGE (Temporal Temperature Gradient gel Electrophoresis) ; 
– l’HPLC (High Pressure Liquid Chromatography) des pigments ; 
– la cytométrie en flux. 
Une analyse microscopique des communautés phytoplanctoniques a été effectuée sur certains 
échantillons afin de compléter les données obtenues avec les trois autres méthodes.  
Afin d’appréhender les effets des pesticides sur les mollusques bivalves, un protocole 
d’exposition de naissain d’huîtres creuses Crassostrea gigas a été développé en utilisant les 
microcosmes in situ.  
Le premier chapitre de ce mémoire est consacré au contexte scientifique de l’étude. Il présente 
le phytoplancton et son écotoxicologie, les méthodes d’analyses appliquées aux communautés 
naturelles, l’huître creuse et enfin les pesticides testés. 
Le second chapitre présente les matériels et méthodes : sites expérimentaux, dispositif des 
microcosmes in situ et analyses appliquées aux échantillons. 
Le troisième chapitre intègre, sous la forme de trois articles et d’une synthèse générale, les 
résultats obtenus suite à l’exposition des communautés microbiennes et du naissain d’huître 
creuse à différents pesticides.  
Une conclusion générale ainsi que des perspectives sont présentées à la fin du document. 
Le Nouveau Chapitre de la Thèse, réalisé en partenariat avec l’Association Bernard Gregory, 
est présenté comme chapitre annexe : il s’agit d’un état des lieux extra-disciplinaire. Cet 
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exercice de valorisation vise à faire le point sur les compétences et savoir-faire professionnels 
développés au cours des trois années de thèse, ainsi que sur la répartition du temps et les 
aspects financiers. La forme et le contenu correspondent à un modèle imposé qui incite le 
doctorant à se mettre en valeur en tant que principal acteur dans le projet de thèse. 
  
Chapitre 1 – Contexte scientifique 
 





Le phytoplancton (du grec phuton, plante, végétal et plagktos, errant) correspond aux 
organismes photosynthétiques, de taille microscopique, vivant en suspension dans l’eau et 
soumis aux mouvements des masses d’eau. Ces microalgues peuvent, grâce aux radiations 
photosynthétiquement actives (PAR) du rayonnement lumineux, métaboliser le dioxyde de 
carbone atmosphérique pour fabriquer de la matière organique. C’est ainsi qu’au niveau 
aquatique et donc océanique, le phytoplancton est le principal producteur primaire, source de 
matière organique, qui soutient le développement des maillons du réseau trophique océanique.  
On distingue trois classes de taille en écologie phytoplanctonique (Sieburth et al., 1978) : 
– le microphytoplancton : 20-200 µm 
– le nanophytoplancton : 2-20 µm 
– le picophytoplancton : 0.2-2 µm 
Au niveau marin, on estime qu’il existe environ 4000 espèces de phytoplancton (Sournia et 
al., 1991), réparties dans environ 490 genres. Les principales classes rencontrées sont décrites 
brièvement ci-après. 
1.1.2. Principales classes algales  
d’après Sournia, 1986 ; Ricard, 1987 ; Chrétiennot-Dinet, 1990 ; Jeffrey et al., 1997 ; Lampert, 2001 
Les communautés phytoplanctoniques sont constituées d’assemblages d’espèces aux 
caractéristiques biologiques (taille, forme…) et physiologiques (nutrition, croissance…) 
variées (Smayda, 1997a), et forment un ensemble hétérogène. Les cellules sont 
majoritairement autotrophes, mais certaines espèces peuvent être temporairement 
hétérotrophes, chez les dinoflagellés notamment. Les deux classes de phytoplancton marin les 
plus représentées sont les diatomées et les dinoflagellés. 
Diatomées (Bacillariophycées) 
Les diatomées représentent le groupe le mieux connu parmi les 
microalgues. Elles font partie des fractions nano- et 
microphytoplanctoniques et sont constituées d’un frustule siliceux 
avec deux valves, l’hypothèque et l’épithèque. Selon la symétrie du 
frustule, on distingue deux ordres de diatomées : les diatomées 
Centrales et les Pennales. Les diatomées peuvent se présenter sous la 
forme de cellules individualisées, mais elles peuvent aussi former 
des chaînes. 
Les diatomées sont représentées dans tous les océans du globe. Dans les zones tempérées, ce 
sont généralement les premières à apparaître au printemps, lorsque les conditions de lumière 
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et de température ne sont plus limitantes pour leur développement. Elles profitent ainsi de 
conditions nutritives idéales, les apports continentaux ayant enrichi 
les zones côtières durant l’hiver.  
Les pigments majoritairement présents chez les diatomées, 
déterminés à partir de 51 espèces marines, sont les chlorophylles a, 
c1 et c2 et les caroténoïdes fucoxanthine, diadinoxanthine, 
diatoxanthine et le β,β-carotène. Chez un petit pourcentage de 
diatomées, la chlorophylle c3 remplace la c1 (Stauber et Jeffrey, 1988). 
Dinoflagellés (Dinophycées) 
Les dinoflagellés sont des algues unicellulaires flagellées qui peuvent 
être autotrophes ou hétérotrophes. Ces organismes se trouvent en 
majorité dans les fractions nano- et microphytoplanctoniques et sont 
équipés de deux flagelles. Certaines espèces sont pourvues d’une 
thèque cellulosique, d’autres sont nues. La plupart sont retrouvées 
sous forme de cellules individualisées, mais certaines peuvent aussi 
former des chaînes.  
Les dinoflagellés se rencontrent dans tous les océans du globe, et peuvent être responsables 
d’efflorescences toxiques (ex : marées rouges) préjudiciables aux 
activités de pêche et d’aquaculture notamment. On les retrouve dans 
75% des efflorescences toxiques (Smayda, 1997b). Dans les zones 
tempérées, le développement des dinoflagellés suit celui des 
diatomées, lorsque l’acide silicique nécessaire à ces dernières pour la 
constitution de leur frustule devient limitant.  
Au niveau du contenu pigmentaire, la plupart des dinoflagellés photosynthétiques contiennent 
les chlorophylles a et c2 et les caroténoïdes β,β-carotène, péridinine, dinoxanthine et  
diadinoxanthine (Jeffrey et al., 1997). 
Prymnésiophycées  
Les prymnésiophycées sont des flagellés unicellulaires appartenant à 
la fraction nanophytoplanctonique. On les retrouve dans toutes les 
eaux du globe, même s’ils sont plus abondants dans les océans 
tropicaux et subtropicaux. Les plus connus sont les 
coccolithophoridés équipés de plaques calcaires et qui constituent les 
sédiments de la Mer du Nord ainsi que les falaises blanches de la 
Manche. Certaines prymnésiophycées interviennent aussi dans des 
efflorescences toxiques. Dans les zones tempérées, leur développement peut faire suite à celui 
des diatomées, une fois que l’acide silicique est devenu limitant pour ces dernières.  
Quatre types de contenus pigmentaires ont été déterminés à partir de 29 espèces de 
prymnésiophycées (Jeffrey et Wright, 1994). Les pigments majoritaires sont les chlorophylles 
a, c1 ou c3, c2, le β,β-carotène, la fucoxanthine et/ou la 19’-hexanoyloxyfucoxanthine, la 19’-
butanoyloxyfucoxanthine, la diadinoxanthine et la diatoxanthine. 
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Chrysophycées  
Les chrysophycées sont des algues unicellulaires ou coloniales, le plus 
souvent flagellées. Il existe trois types de chrysophycées marines : les 
silicoflagellés (microphytoplancton), les pélagophycées 
(picophytoplancton) et les parmales (nanophytoplancton). Leurs 
pigments majoritaires sont les chlorophylles a, c1, c2, la fucoxanthine, 
la 19’-butanoyloxyfucoxanthine et la diadinoxanthine. 
Raphidophycées  
La classe des raphidophycées est peu fournie, avec un ou deux genres 
marins. Les raphidophycées font partie du microphytoplancton et ont 
deux flagelles. Les cellules sont nues, fragiles et déformables. Leurs 
pigments majoritaires sont les chlorophylles a, c1, c2, la fucoxanthine, 
le β,β-carotène et la violaxanthine. 
Cryptophycées 
Les cryptophycées sont largement représentées en 
milieu marin. Ce sont des cellules nano-
phytoplanctoniques, ovoïdes et asymétriques, 
possédant deux flagelles. Elles possèdent les 
chlorophylles a et c2, le β,ε-carotène, l’alloxanthine 
et la monadoxanthine. 
Chlorophycées  
Les chlorophycées sont des algues vertes largement répandues, mais 
peu de représentants sont à la fois unicellulaires, planctoniques et 
marins. Les formes unicellulaires sont flagellées, mobiles et nues, et 
appartiennent en majorité à la fraction nanophytoplanctonique. Elles 
contiennent les chlorophylles a et b, le β,β-carotène, la lutéine, la 
violaxanthine et la néoxanthine. 
Prasinophycées 
Les prasinophycées constituent un ensemble hétérogène de flagellés verts 
primitifs, recouverts de petites écailles organiques. Elles sont unicellulaires 
ou en colonies. On les retrouve dans toutes les classes de taille. Elles peuvent 
contenir les mêmes pigments que les chlorophycées, d’autres prasinophycées 
peuvent aussi posséder la MgDVP, la prasinoxanthine et la zéaxanthine.  
Eugénophycées 
Les euglénophycées sont peu répandues en milieu marin. La plupart 
des espèces marines sont de grands flagellés fusiformes 
microphytoplanctoniques. Elles peuvent utiliser les composés 
organiques dissous pour leur croissance. Leur présence peut donc être 
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une indication de pollution organique. Elles contiennent des chlorophylles a et b, de la 
diadinoxanthine du β,β-carotène, de la néoxanthine et de la zéaxantine. 
Eustigmatophycées 
Les eustigmatophycées sont des microalgues généralement coccoïdes, 
appartenant au nanophytoplancton. Cette classe récente (Hibberd, 
1981) n’a qu’une seule famille connue en milieu marin. Ces cellules 
contiennent de la chlorophylle a, du β,β-carotène, de la violaxanthine et 
de l’ester de vauchériaxanthine.  
Cyanobactéries 
Les cyanobactéries sont des procaryotes de la fraction 
picophytoplanctonique. On en trouve dans tous les océans du globe. Ce 
sont les plus anciens organismes photosynthétiques, qui sont à l’origine 
de l’apparition du dioxygène sur notre planète. Les cyanobactéries 
peuvent être unicellulaires, filamenteuses ou coloniales. Le genre 
Prochlorococcus (Chisholm et al, 1992) constitue le groupe 
d’organismes photosynthétiques le plus abondant sur Terre (Partensky 
et al, 1999). Le genre dominant dans nos eaux est Synechococcus, qui a été découvert 
tardivement (Waterbury, 1979). Le contenu pigmentaire des cyanobactéries regroupe la 
chlorophylle a, le β,β-carotène, la zéaxanthine et des phycobiliprotéines. 
1.2. Phytoplancton et écotoxicologie 
1.2.1. Écotoxicologie : définition et principe 
L’écotoxicologie recouvre les domaines de l’écologie et de la toxicologie. Cette science étudie 
les impacts des agents polluants sur la structure et le fonctionnement des écosystèmes 
(Ramade, 2007).  
L’écotoxicologie peut s’appliquer à différents niveaux d’organisation biologiques, allant de la 
cellule à la communauté, voire à l’écosystème. Elle intègre ainsi les interactions entre ses 
composants et les facteurs abiotiques (Boudou et Ribeyre, 1997). Cela permet d’évaluer des 
effets toxiques sur des systèmes de complexité variable, selon le nombre de niveaux 
trophiques intégrés d’une part, et selon le degré de représentativité environnementale d’autre 
part, avec des conditions physico-chimiques contrôlées ou naturelles.  
L’écotoxicologie appliquée au phytoplancton fait intervenir au minimum une population, 
cultivée en conditions contrôlées en laboratoire pour réaliser des tests monospécifiques ; mais 
l’impact d’une substance peut aussi être étudié sur une communauté naturelle, en présence ou 
non d’autres éléments du réseau trophique. 
Les études écotoxicologiques qui étudient les relations dose-effet permettent d’obtenir 
certaines concentrations critiques qui peuvent être définies de la manière suivante (E.C., 
2003) : 
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– la toxicité aiguë d’un contaminant est exprimée en CEX, c’est-à-dire la 
concentration efficace de la substance qui entraîne une réduction du paramètre 
mesuré de X% par rapport à un témoin ; 
– la concentration la plus faible provoquant un effet ou « Lowest Observed Effect 
Concentration » (LOEC), est la plus faible concentration testée pour laquelle un 
effet de plus de 10% est observé (lorsque des analyses statistiques sont réalisées ; 
sinon, la LOEC correspond à un pourcentage d’effets compris entre 20 et 30%) ; 
– la Concentration Sans Effet Observé (CSEO) ou « No Observed Effect 
Concentration » (NOEC), est la plus forte concentration testée pour laquelle le 
résultat n'est pas significativement différent de celui obtenu pour les témoins 
(lorsque des analyses statistiques sont réalisées ; sinon, c’est la concentration la 
plus forte pour laquelle 10% d'effets ou moins sont observés (CE10)). 
1.2.2. Tests monospécifiques 
Les tests monospécifiques représentent l’approche la plus simple et la plus pratique à mettre 
en oeuvre lorsqu’il s’agit d’étudier la toxicité d’une substance sur le phytoplancton. En effet, 
le principe consiste à cultiver une espèce dans des conditions physiques (lumière, température) 
et chimiques (pH, sels nutritifs, contaminant) prédéfinies et contrôlées. Qu’ils soient 
normalisés ou non, ces tests offrent les avantages suivants : rapidité de réponse (24 à 96h), 
possibilité d’avoir de nombreux réplicats et de tester facilement la reproductibilité des 
résultats. 
Les tests monospécifiques les plus simples consistent à tester une substance sur une seule 
espèce. Ces bioessais sont très utilisés dans le domaine des pesticides. Ainsi Soukupova et al. 
(1999) ont testé le diuron sur la diatomée marine Phaeodactylum tricornutum, tandis que 
Yang et al. (2002) ont testé le 2,4-dichlorophénol (utilisé pour la production de l’herbicide 
2,4-D) sur la diatomée marine Skeletonema costatum, et González-Barreiro et al. (2004) ont 
testé l’effet de l’herbicide atrazine sur la cyanobactérie d’eau douce Synechococcus elongatus. 
Certains auteurs (Pennington et Scott, 2001) ont même réalisé l’exposition répétée d’une 
espèce (Pavlova sp.) à l’atrazine, mettant ainsi en évidence l’importance de l’historique de 
l’exposition des organismes. En effet, dans cette étude, l’exposition répétée de Pavlova sp. à 
une concentration d’atrazine sans effet observé, suivie d’une exposition aiguë, aboutit à une 
sensibilité plus marquée de l’espèce à l’herbicide. Cette étude soulève d’importantes questions 
quant aux limites des tests monospécifiques : l’espèce testée va-t-elle réagir différemment en 
fonction de son environnement d’origine (pollué ou sain) ? La sensibilité des organismes 
soumis à des expositions répétées varie-t-elle toujours dans le même sens ? Il semble que les 
souches issues d’environnements contaminés puissent développer des mécanismes de 
tolérance ou de résistance. Par exemple, Seguin et al. (2001) ont testé l’atrazine sur deux 
souches d’une même espèce (Chlorella vulgaris), dont l’une provenait d’un site pollué. La 
CE50 de cette dernière s’est révélée 40 fois plus élevée que celle de la souche provenant du site 
non pollué. Parmi les autres facteurs susceptibles d’influencer la réponse des organismes à un 
toxique, on peut citer la température : Bérard et al. (1999a) ont montré que la sensibilité 
d’Oscillatoria limnetica à l’atrazine était deux fois plus importante à basse température, en 
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laboratoire comme en microcosmes in situ, soulignant l’importance de ce paramètre dans la 
réponse d’une espèce à une exposition. Les conditions d’enrichissement du milieu de culture 
jouent aussi un rôle dans la sensibilité de l’espèce testée : par exemple, Arzul et Durand 
(1999) ont montré que le taux de croissance de la diatomée marine Chaetoceros gracilis était 
réduit de 70% lorsque l’algue était exposée à 0.025 µg/L d’atrazine, avec un enrichissement 
nutritif pauvre correspondant à des conditions estivales. Par contre, l’espèce cultivée en 
conditions d’enrichissement maximal, correspondant à la fin de l’hiver, ne montrait un taux de 
croissance réduit qu’à partir de 20 µg/L d’atrazine. Cette étude illustre l’importance des 
facteurs environnementaux, aussi bien physiques, comme la température, que chimiques, dans 
la réponse d’un organisme à un toxique. 
L’intérêt de ces tests faciles à réaliser est aussi de pouvoir tester plusieurs substances sur une 
même espèce, afin d’établir une « échelle » de toxicité pour l’espèce considérée. Ainsi, l’algue 
d’eau douce Scenedesmus quadricauda exposée à trois herbicides, le glyphosate, le 2,4-D et le 
paraquat, s’est montrée plus sensible au paraquat dans les conditions de l’expérience de Wong 
(2000). Chlorella vulgaris est plus sensible au terbutryn qu’à l’isoproturon, avec une CE50-96h 
deux fois plus élevée pour l’isoproturon (Rioboo et al., 2002). D’autres auteurs (Santín-
Montanayá et al., 2007) ont démontré l’intérêt des tests monospécifiques pour faire une 
évaluation comparative de la sensibilité d’une espèce marine, Dunaliella primolecta, à quatre 
herbicides. Ils ont développé un test optimisé en microplaques de 96 puits, ce qui permet donc 
de tester plusieurs substances simultanément tout en conservant un nombre de réplicats 
suffisants pour une exploitation statistique des résultats.  
Réalisés dans les mêmes conditions d’exposition, d’enrichissement et d’ensemencement, mais 
sur différentes espèces de phytoplancton, ces tests apportent une comparaison des sensibilités 
de ces dernières. De cette manière, plusieurs auteurs ont pu illustrer la grande variabilité inter-
spécifique de la sensibilité aux contaminants. Par exemple, la toxicité comparée de l’atrazine 
et du nicosulfuron sur sept espèces de microalgues d’eau douce révèle que l’atrazine est bien 
plus toxique que le nicosulfuron, les espèces les plus sensibles étant Chlorella vulgaris Léman 
et Scenedesmus acutus (Seguin et al. 2001). Cette étude a mis en évidence une grande 
variabilité de la sensibilité des espèces testées, la moins sensible ayant une CE50 100 fois plus 
élevée que la plus sensible. La toxicité plus importante de l’atrazine sur les microalgues d’eau 
douce par rapport au nicosulfuron est confirmée par Leboulanger et al. (2001), qui ont testé 
ces molécules sur quatre espèces, les plus sensibles étant Oscillatoria limnetica et Chlorella 
vulgaris. Dans la même lignée, Bérard et al. (2003) ont testé l’irgarol 1051 et l’atrazine sur 9 
espèces d’eau douce, et en concluent que les espèces testées étaient beaucoup plus sensibles à 
l’irgarol 1051 qu’à l’atrazine. Les trois plus sensibles à l’irgarol étaient Navicula accomoda, 
Nitzschia sp. et Chlamydomonas intermedia. Les plus sensibles à l’atrazine étaient Chlorella 
vulgaris, Chlamydomonas intermedia et  Scenedesmus acutus. Cette étude illustre le fait que 
les espèces très sensibles à une substance peuvent avoir une sensibilité moindre pour d’autres 
substances. De nombreuses études ont été réalisées, testant plusieurs pesticides sur plusieurs 
espèces de phytoplancton marin ou d’eau douce (Bengtson Nash et al., 2005 ; González-
Barreiro et al., 2006). Nyström et al. (1999) ont testé l’inhibition de croissance de 20 espèces 
d’algues d’eau douce et 20 espèces marines par les herbicides chlorsulfuron et metsulfuron. 
Les CE50 allaient de 0.045 µM à 770 µM pour le chlorsulfuron chez les espèces d’eau douce 
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et de 5 à 1003 µM pour les espèces marines. Elles étaient comprises entre <0.001 et 320 µM 
pour le metsulfuron chez les espèces d’eau douce et entre <0.001 et >1000 µM pour les 
espèces marines. On voit ici l’étendue de la variabilité inter-spécifique de la sensibilité qui, 
dans ce dernier cas, couvre six ordres de grandeur. On comprend aisément qu’en fonction de 
l’espèce testée, la toxicité de la substance peut facilement être sous-estimée, puisqu’il n’y a 
pas une seule espèce qui serait très sensible à toutes les substances (Cairns 1986). En vertu du 
principe de précaution, il vaut mieux se baser sur les sensibilités les plus marquées pour 
évaluer les risques posés par une substance. Récemment, Gatidou et Thomaidis (2007) ont 
démontré que le diuron et l’irgarol 1051 représentent un risque environnemental, puisque les 
CE50 déterminées pour les espèces marines Dunaliella tertiolecta et Navicula forcipata sont 
dans les gammes de concentrations retrouvées en milieu marin pour ces substances. De plus, 
les auteurs insistent sur l’intérêt d’étudier la toxicité des substances et/ou de leurs métabolites 
en mélange, une exposition simultanée à plusieurs substances pouvant générer des effets 
additifs, antagonistes ou synergiques.  
La sensibilité des espèces aux polluants est-elle également influencée par leur mode de 
conservation (repiquages réguliers ou congélation, conditions de lumière, température et 
nutriments) ? Dans le cas d’une conservation classique par repiquages, puisque l’évolution du 
patrimoine génétique de la souche n’est plus soumise aux contraintes environnementales 
naturelles, est-ce que la souche testée a encore les mêmes propriétés que la souche de départ 
isolée à partir du milieu naturel ? Quelle est l’influence des éventuels traitements anti-
bactériens sur la sensibilité des espèces aux contaminants ? Dans quelle mesure ces facteurs 
interagissent-ils avec la réponse des cellules à un toxique ? C’est parce que tous ces facteurs 
ont une influence sur le comportement des cellules qu’il est nécessaire de bien définir les 
conditions de l’expérience. Dans ce cas, quelle est la valeur environnementale des sensibilités 
ou des toxicités démontrées ? 
Le but de l’écotoxicologie est d’évaluer l’impact d’un contaminant dans l’environnement 
naturel. Étant donné la complexité des phénomènes qui influencent l’expression d’une toxicité 
au niveau d’une population phytoplanctonique, la recherche s’est tournée vers des systèmes 
simplifiés à l’extrême : les tests monospécifiques en conditions contrôlées. Cependant, il 
apparaît évident que le seuil de toxicité démontré en laboratoire et en conditions parfaitement 
contrôlées, n’est pas forcément représentatif du seuil de toxicité qui peut intervenir en milieu 
naturel, au niveau de communautés. C’est pourquoi Seguin et al. (2001) recommandent 
l’utilisation de tests sur des communautés naturelles en micro- et mésocosmes pour obtenir 
des données fiables sur la toxicité d’une substance au niveau d’écosystèmes aquatiques. 
1.2.3. Tests plurispécifiques 
Afin de pallier aux inconvénients des tests monospécifiques, depuis 40 ans les 
écotoxicologues ont développé des approches plus complexes et plus intégratives. Les 
systèmes expérimentaux mis en place, de taille et complexité variables, ont pour objectif de 
fournir une description plus réaliste du devenir et des impacts des contaminants au niveau 
d’écosystèmes simplifiés ou miniaturisés. Ces micro- et mésocosmes offrent la possibilité de 
tester des xénobiotiques seuls ou en mélange, sur une ou plusieurs composantes des 
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écosystèmes naturels qu’ils tendent à mimer. Les termes microcosmes et mésocosmes n’ont 
pas de définition précise, la distinction entre les deux peut être faite en fonction de leur taille 
et/ou de leur complexité. Caquet et al. (1996) proposent l’emploi du terme « mésocosme » 
pour les systèmes artificiels placés en conditions environnementales naturelles, et qui affichent 
une complexité et une stabilité suffisantes pour être viables et s’auto-entretenir. Dans ce travail 
de thèse, le terme mésocosme est employé pour les unités expérimentales volumineuses 
situées à l’extérieur et incluant plusieurs niveaux trophiques. Giddings et Eddlemon (1979) 
décrivent les microcosmes comme des unités expérimentales uniques pour évaluer le 
comportement de contaminants au niveau écologique, permettant de combler les lacunes entre 
les tests d’écotoxicité normalisés et les études de terrain. De plus, ces systèmes préservent la 
complexité écologique et la stabilité caractéristique des environnements naturels. Une grande 
variété de systèmes a été décrite dans la littérature scientifique, mais nous nous focalisons ici 
principalement sur les systèmes d’étude incluant le compartiment phytoplanctonique ou 
périphytique, si possible exposé à un pesticide ou à un biocide.  
Microcosmes “indoor” 
Les microcosmes indoor sont des unités expérimentales situées hors du contexte écologique 
naturel, en laboratoire ou en serres. Le volume des unités, la durée de l’expérience, le nombre 
de maillons trophiques, ainsi que l’origine des organismes et de l’eau utilisée sont très 
variables et dépendent notamment des objectifs des études, mais aussi des facteurs logistiques, 
financiers et humains.  
Une approche assez simple du point de vue écologique et certainement peu coûteuse, a été 
mise en place par Gustavson et al. (2003) pour évaluer l’effet du temps d’exposition de quatre 
herbicides sur du périphyton. Après deux à trois semaines de colonisation du périphyton 
naturel de ruisseau sur des petits disques en verre, les disques ont été incubés en tubes de 10 
mL enrichis afin de favoriser la croissance du périphyton. L’expérience, réalisée sur 48 h et à 
deux moments de l’année, a permis de montrer une grande variabilité de réponse des 
communautés périphytiques, selon la saison et donc la composition de la communauté, et le 
temps d’exposition aux herbicides. Les auteurs soulignent qu’un test de ce type réalisé sur des 
communautés composées d’espèces tolérantes aux herbicides pourrait conduire à une sous-
estimation du risque. En effet, des expériences ont été réalisées sur des communautés 
naturelles de phytoplancton et périphyton, prélevées sur plusieurs sites plus ou moins pollués 
du Lac Léman (Bérard et al., 2003). Ces communautés, maintenues en laboratoire en 
bouteilles de 500 mL et enrichies en nutriments, ont été exposées à l’irgarol 1051 pendant 
cinq jours. Ce système expérimental a permis de mettre en évidence une restructuration des 
communautés provoquée par l’irgarol, certaines espèces étant stimulées, d’autres inhibées. Il y 
a donc une variabilité espèces-dépendante de la  sensibilité, avec une tolérance plus élevée 
démontrée pour les communautés provenant des sites les plus pollués. Une autre étude sur du 
périphyton et phytoplancton naturel de rivière, avec incubation au laboratoire en bouteilles de 
3 L et exposition au diuron pendant six jours, a permis de démontrer la sensibilité de ces 
communautés, avec une inhibition du développement algal intervenant à une concentration en 
diuron réaliste du point de vue environnemental (Pesce et al., 2006). Les communautés 
peuvent réagir assez rapidement à la présence d’un contaminant, mais elles peuvent aussi 
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« récupérer » la fonction perturbée en quelques jours, d’où l’importance du pas de temps pour 
l’échantillonnage. Ainsi, Larsen et al. (2003) ont exposé une communauté naturelle de 
phytoplancton côtier à l’antifouling DCOI en microcosmes de 5 L pendant 16 jours. Les 
échantillonnages intermédiaires ont permis aux auteurs de constater, aux concentrations les 
plus élevées, une inhibition de la photosynthèse qui n’était plus visible à la fin de l’expérience. 
L’application de l’outil PICT (Pollution-Induced Community Tolerance) leur a en outre 
permis de détecter une tolérance accrue de ces communautés, tolérance qui a persisté pendant 
les 15 jours suivants.  
Phytoplancton et périphyton peuvent aussi être maintenus dans des systèmes plus 
volumineux, ayant peut être une stabilité plus importante et permettant un échantillonnage 
régulier, sans risquer de perturber le fonctionnement ou la structure du micro-écosystème par 
des prélèvements trop importants. Avec des aquariums de 22 L remplis d’eau de mer, 
colonisés par du périphyton et soumis à un courant continu d’eau de mer pompée du milieu, 
Dahl et Blanck (1996) ont pu démontrer qu’une exposition au TBT pendant deux à trois 
semaines, pouvait générer une tolérance accrue des communautés exposées. De plus, les 
auteurs ont déterminé un seuil d’effet à long terme du TBT sur les communautés 
périphytiques marines (0.5 nM). Cette concentration seuil est identique à celle déterminée par 
les mêmes auteurs sur du périphyton marin lors d’une étude de terrain. Les auteurs concluent 
donc que leur système de microcosmes indoor en aquariums est suffisamment réaliste pour 
produire des données fiables d’un point de vue écologique. Même si les systèmes indoor ne 
permettent pas de mimer l’ensemble des conditions naturelles, il semble que dans certains cas 
les résultats obtenus puissent correspondre aux effets détectés dans le milieu naturel. On sait 
que les communautés naturelles, une fois confinées en microcosmes, pâtissent de l’effet 
bouteille, qui peut agir comme une pression de sélection en éliminant certains taxons. 
Cependant, dans certains cas l’exposition nécessite une période d’acclimatation des 
communautés aux conditions de laboratoire, ce qui peut encore accentuer la « dérive » de la 
communauté par rapport à sa composition initiale. Partant du postulat que les réponses de 
microcosmes dérivés de communautés naturelles devraient être indépendantes de leur 
composition initiale, Stay et al. (1989) ont appliqué un protocole d’exposition en incluant une 
longue période d’acclimatation. Les communautés planctoniques prélevées dans quatre lacs 
différents ont été acclimatées en aquariums de 37 L pendant deux mois, puis en bouteilles 
d’1 L pendant six semaines avec un enrichissement nutritif. L’exposition des communautés à 
l’atrazine pendant les 42 jours suivants a montré que l’une des communautés était moins 
sensible à l’herbicide. Malgré cela, les valeurs de toxicité trouvées par les auteurs étaient du 
même ordre de grandeur que celles de la littérature.  
La sélection exercée par les étapes d’acclimatation ne risque-t-elle pas de favoriser les espèces 
les plus tolérantes à des modifications physico-chimiques de leur environnement naturel ? En 
modifiant la composition spécifique des communautés par une telle procédure, peut-on 
considérer que la communauté exposée est encore représentative de celle prélevée dans le 
lac ? Alors que les microcosmes sont censés prédire au mieux les réponses des systèmes 
naturels à un contaminant, ne devrait-on pas éviter au maximum de perturber ou modifier 
l’équilibre des communautés prélevées, que ce soit par des enrichissements nutritifs ou de 
longues périodes d’acclimatation ? Quand ces périodes sont nécessaires, leur durée devrait 
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être déterminée en fonction du temps de génération du phytoplancton, afin d’éviter une 
pression de sélection trop importante sur la communauté avant l’exposition. 
Les études portant sur les communautés naturelles de phytoplancton ou de périphyton, 
peuvent difficilement s’affranchir du compartiment bactérien, même si les mesures réalisées 
n’en tiennent pas toujours compte. Par contre, lorsque l’on s’y intéresse de plus près, les effets 
des pesticides sur le phytoplancton peuvent aussi avoir des conséquences sur la boucle 
microbienne, si importante dans les flux de matière. Les substrats artificiels utilisés pour la 
colonisation du périphyton, incluent forcément des bactéries qui vont constituer le biofilm 
permettant au périphyton de se développer. DeLorenzo et al. (1999a) ont utilisé des substrats 
en mousse de polyuréthane, placés en estuaire pour permettre la colonisation d’organismes 
microbiens nageants et sessiles. Les supports, installés en aquariums de 4 L au laboratoire, ont 
ensuite été exposés à trois pesticides, qui ont affecté la structure et les fonctions de la chaîne 
microbienne. Soulignant la possibilité d’impacts sur les niveaux trophiques supérieurs, 
DeLorenzo et al. (1999b) ont reproduit une expérience plus complexe en incluant ces derniers. 
Toujours avec ces supports colonisés par les communautés microbiennes naturelles et validés 
par de précédentes expériences, les auteurs ont pu soumettre les communautés à des variations 
de salinité et de courant de marée reproduites en serre, afin de simuler l’apport d’atrazine par 
une source d’eau douce dans un estuaire. Là encore, la boucle microbienne dans son ensemble 
a été impactée de façon significative par l’herbicide. 
Le design des microcosmes peut devenir très rapidement assez compliqué, selon le nombre de 
niveaux trophiques à inclure, mais aussi selon le nombre de modalités d’exposition, ce qui 
tend à complexifier les interprétations possibles. Dans l’environnement naturel, les 
organismes sont en général soumis à des cocktails de contaminants, qui peuvent avoir des 
effets additifs, synergiques ou antagonistes. Peu d’études se sont risquées à tester plusieurs 
pesticides en même temps, bien que tout le monde s’accorde à en relever la nécessité. 
Hartgers et al. (1998) ont testé un mélange de trois herbicides sur des communautés 
comprenant des organismes planctoniques et des macro-invertébrés, en microcosmes indoor 
de 600 L pendant 28 jours. L’exposition chronique a conduit à un changement de la 
composition de la communauté phytoplanctonique ainsi qu’à une perturbation temporaire de 
son métabolisme. Réalisant l’exposition simultanée de communautés zoo- et 
phytoplanctoniques à deux insecticides en microcosmes indoor pendant quatre semaines, Van 
den brink et al. (2002) ont aussi montré des atteintes de la composition de la communauté 
phytoplanctonique aux plus fortes concentrations en insecticide. 
Ces systèmes de microcosmes indoor se veulent plus réalistes que les tests monospécifiques. 
Ils ont pour but de pouvoir contrôler un certain nombre de facteurs physico-chimiques 
intervenant dans l’exposition à un toxique (température, éclairage, nutriments, pH, salinité, 
etc). Toute une variété de systèmes existe du point de vue de la représentativité 
environnementale : la température, la salinité peuvent être ajustées à celles du milieu naturel, 
l’eau du milieu sert parfois à remplir les microcosmes. La luminosité est plus rarement 
représentative de l’éclairage naturel, car il est difficile de reproduire le spectre de la lumière du 
soleil en incluant les variations quantitatives et qualitatives liées aux conditions 
météorologiques. Au niveau biologique,  les microcosmes peuvent être colonisés par des 
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organismes « de laboratoire » (poissons, macrophytes…) ou provenant du site d’étude. 
Concernant le phytoplancton et périphyton, il s’agit le plus souvent de communautés 
naturelles.  
Ces systèmes sont donc plus représentatifs des conditions naturelles que les tests 
monospécifiques et plus simples que les écosystèmes réels. Le contrôle d’un certain nombre 
de paramètres permet aussi de simplifier les interprétations possibles des effets observés, mais 
l’extrapolation à d’autres types d’écosystèmes n’est pas appropriée. Certains auteurs 
considèrent que leurs systèmes  peuvent suffire pour déterminer des seuils de sécurité pour 
certaines substances (Giddings et Eddlemon, 1979 ; Van Wijngaarden et al., 2005), mais dans 
les limites physico-chimiques et climatiques correspondantes. 
Ces approches peuvent donc paraître insuffisantes, c’est pourquoi de nombreuses études sont 
faites sur des systèmes de micro- ou mésocosmes « outdoor », c’est-à-dire placés à l’extérieur, 
voire in situ. 
Microcosmes “outdoor” 
Les microcosmes outdoor sont des unités expérimentales placées in situ, dans des ruisseaux, 
étangs, lacs, mais aussi au niveau marin côtier ; il peut aussi s’agir de bassins artificiels 
expérimentaux placés à l’extérieur et exposés à la lumière et à la température ambiantes.  
En général, les études focalisées sur le phytoplancton peuvent être réalisées avec des 
contenants peu volumineux, le plus souvent des bouteilles de volumes variables, remplies 
avec l’eau du milieu filtrée à 140-250 µm, afin d’éliminer les grands brouteurs, mais aussi les 
débris divers.   
Bérard et al. (1999b) ont réalisé 12 expériences identiques réparties sur quatre années, au 
printemps, début et fin d’été, avec le dispositif expérimental suivant : les communautés 
phytoplanctoniques naturelles étaient prélevées, mises en bouteilles de 5 L et placées in situ 
dans le Lac Léman pendant 10 à 21 jours. L’expérience était stoppée avant que les 
communautés témoins n’atteignent la phase stationnaire. Les microcosmes étaient sous 
bullage continu afin d’éviter la sédimentation des algues et l’épuisement des carbonates. Selon 
les expériences, il y avait trois à cinq réplicats pour les microcosmes témoins et pour les 
microcosmes exposés à 10 µg/L d’atrazine. Cette série d’expériences a permis aux auteurs 
d’observer des variations considérables dans l’effet de l’herbicide sur les espèces et la 
communauté entière. Dans certains cas, les microcosmes contaminés avaient une densité 
cellulaire plus importante, due à des espèces ou groupes d’espèces particulièrement tolérants à 
l’atrazine. Il a été montré que cet herbicide pouvait inhiber les espèces sensibles et augmenter 
la croissance des espèces plus tolérantes, réduisant ainsi la compétition entre espèces. Le 
toxique peut donc exercer une pression de sélection sur la communauté. Au cours des quatre 
années d’expérience, il y a eu des réactions opposées de certaines espèces et des variations de 
la restructuration des communautés, qui semblent être associées aux variations saisonnières. 
En effet, les variations saisonnières des paramètres environnementaux vont conditionner la 
composition et la succession des communautés, ainsi que les interactions entre espèces, le tout 
pouvant affecter la réponse des communautés au polluant. Par exemple, avec le même 
dispositif expérimental, Bérard et al. (1999a) ont montré que dans la communauté exposée à 
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l’atrazine, l’une des espèces, Oscillatoria limnetica, était inhibée en conditions froides (début 
du printemps) alors qu’elle était stimulée en conditions chaudes (été). Cela illustre qu’une 
espèce donnée, en fonction des paramètres environnementaux et de la composition de la 
communauté à laquelle elle appartient, peut se comporter différemment face à un toxique. Les 
tests plurispécifiques peuvent inclure des interactions écologiques importantes et mieux 
prédire le risque écotoxicologique des contaminants dans les systèmes aquatiques. Toujours 
avec le même dispositif expérimental appliqué à différentes périodes de l’année, Bérard et 
Benninghoff (2001) ont évalué la tolérance des communautés phytoplanctoniques induite par 
l’atrazine. L’approche utilisée était celle du  PICT (Pollution-Induced Community tolerance, 
Blanck et al., 1988 in Gustavson et Wängberg, 1995). Partant du postulat que la tolérance des 
communautés exposées chroniquement à un herbicide est supposée plus grande que celle 
d’une communauté comparable n’ayant jamais été exposée, Bérard et Benninghoff (2001) ont 
testé le PICT sur les microcosmes témoins et exposés à l’atrazine. En associant le concept du 
PICT avec des analyses microscopiques afin de caractériser précisément la composition des 
communautés, les auteurs ont constaté que l’atrazine a conduit à une restructuration de la 
communauté en perturbant sa composition spécifique, avec un effet très variable en fonction 
des saisons. Parmi les communautés exposées à l’atrazine, l’induction d’une tolérance chez 
certaines d’entre elles est intervenue après deux à trois semaines d’exposition. De nombreux 
facteurs peuvent influencer la sensibilité des communautés à un toxique, mais aussi leur 
tolérance.  
Étant donné les variations de réponses des communautés pour un composé, il peut être 
difficile de classer les contaminants selon la toxicité démontrée. Il est nécessaire de réaliser 
plusieurs expériences sur des communautés, englobant différentes conditions physico-
chimiques et biologiques, pour mieux évaluer la toxicité d’une substance par rapport à une 
autre. Par exemple, Leboulanger et al. (2001) avaient démontré une toxicité plus importante 
de l’atrazine comparée au nicosulfuron, avec des tests monospécifiques. L’expérience a aussi 
été réalisée in situ sur des communautés naturelles exposées à 10 µg/L d’atrazine ou de 
nicosulfuron, avec le protocole expérimental de Bérard et al. (1999b) décrit plus haut. 
L’analyse spécifique des communautés révèle une action différente des deux herbicides, avec 
une perturbation plus importante de la composition des communautés exposées à l’atrazine. 
Cette dernière semble donc plus toxique que le nicosulfuron sur les communautés naturelles, 
bien qu’aucun effet massif n’ait été détecté. La différence de toxicité des deux composés est 
ici moins nette qu’en tests monospécifiques. Ces résultats sont confirmés par Seguin et al. 
(2001) qui ont réalisé cette exposition in situ à sept reprises : ils ont montré que l’atrazine 
inhibait plus d’espèces que le nicosulfuron, même si les cibles étaient différentes. Même si la 
variabilité importante des résultats obtenus à différentes saisons rend compte de la difficulté 
de conclure avec ce type d’approche, ces expériences permettent de reproduire fidèlement la 
pression de sélection exercée par un toxique sur une communauté. Cependant, les auteurs 
soulignent les biais induits par l’absence des niveaux trophiques supérieurs comme les 
brouteurs (dans cette étude, les brouteurs contenus dans l’eau filtrée à 250 µm étaient éliminés 
par un bullage à l’azote), qui exercent eux-mêmes une pression de sélection en consommant 
préférentiellement certains taxons.  
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Les systèmes de microcosmes in situ développés par Annette Bérard sont relativement 
simples et semblent pratiques à manipuler. Cependant ils sont limités dans la durée, par la 
croissance de la communauté phytoplanctonique. En effet, comme les nutriments ne sont pas 
renouvelés, l’atteinte de la phase stationnaire est le signal d’arrêt de l’expérience. De plus, 
l’évolution des communautés confinées en microcosmes n’a pas été comparée à celle des 
communautés présentes sur le site expérimental. On ne sait donc pas dans quelle mesure cette 
évolution est représentative de la réalité. Or, les dynamiques de populations observées en 
microcosmes révèlent souvent l’apparition d’efflorescences (Petersen et Gustavson, 1998 ; 
Bérard et Benninghoff, 2001), ce qui peut être très différent des dynamiques observées dans le 
milieu environnant (de la Broise et Palenik, 2007). Au niveau marin, de la Broise et Palenik 
(2007) ont développé un système de microcosmes en bouteilles d’1 L remplies avec de l’eau 
du milieu filtrée à 225 µm et incluant une phase gazeuse. Ils ont montré qu’en appliquant un 
renouvellement du milieu équivalent à 5% du volume par jour, les fluctuations de 
Synechococcus dans les microcosmes étaient dans les mêmes gammes que celles observées 
dans l’eau environnante. Les picoeucaryotes quant à eux, présentaient des fluctuations de 
concentration plus importantes que le milieu environnant. Néanmoins, le modèle proposé 
semble satisfaisant pour maintenir les communautés phytoplanctoniques sur deux semaines, 
en évitant la formation d’une efflorescence.  
Des systèmes nettement plus volumineux ont aussi été mis en œuvre pour étudier l’effet de 
toxiques sur le phytoplancton. Ainsi, Gustavson et Wängberg (1995) ont utilisé 12 enceintes 
cylindriques de polyéthylène d’environ 6 m3, de 3.5 m de profond, remplies avec l’eau 
naturelle et mises in situ dans un lac mésotrophe. Leur but était d’exposer les communautés 
phytoplanctoniques au cuivre et à l’atrazine, afin de déterminer si cela entraînait une tolérance 
accrue des communautés pendant les 20 jours de l’expérience. Les auteurs ont réalisé un suivi 
de certains paramètres du lac au cours de l’expérience (chl a, pH, nutriments, carbone 
organique particulaire et azote organique particulaire) afin de les comparer aux enceintes : 
excepté pour la biomasse algale (chl a) et le pH, les auteurs ont déterminé que les fluctuations 
des autres paramètres étaient à peu près similaires. De plus, à la fin de l’expérience, les valeurs 
de pH et de chl a mesurées dans le lac et les enceintes étaient à nouveau semblables. Les 
enceintes peuvent donc être considérées comme de bons modèles représentatifs de 
l’écosystème lacustre. Souhaitant améliorer la sensibilité de l’outil PICT pour détecter une 
tolérance accrue des communautés exposées à un contaminant, Petersen et Gustavson (1998) 
ont utilisé le même dispositif expérimental. Des communautés phytoplanctoniques ont été 
exposées pendant trois semaines au TBT, et le PICT a été appliqué sur des fractions de tailles 
de phytoplancton obtenues par filtration à différentes porosités. Les auteurs ont pu montrer 
que le microphytoplancton avait développé une tolérance au TBT, alors que ni le 
picophytoplancton, ni la communauté dans son ensemble n’avaient montré de tolérance. 
L’hypothèse émise dans d’autres études et validée dans celle-ci est que la réponse à un stress 
toxique dans les communautés se traduit par un changement de composition des espèces vers 
des algues plus petites, qui auraient un avantage sélectif dû à leur rapide colonisation des 
niches vacantes générées par le toxique. Ainsi est né le concept du SF-PICT pour Size-
Fractionated PICT, qui a été 1000 fois plus sensible pour la détection du stress lié au TBT, que 
le PICT appliqué à la communauté entière. En utilisant le même système expérimental, la 
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validation du SF-PICT a été reproduite sur une autre expérience d’exposition du 
phytoplancton au TBT pour comparer la Concentration Sans Effets ainsi obtenue avec celles 
obtenues par d’autres mesures (Petersen et Gustavson, 2000). 
Les microcosmes outdoor, quelle que soit leur taille, apportent une meilleure représentativité 
environnementale, puisqu’ils sont soumis à l’éclairage naturel et à la température du milieu, et 
sont généralement constitués par l’eau du milieu contenant les organismes à tester. Les 
systèmes de petite taille permettent de prévoir un nombre de réplicats compatibles avec une 
validation statistique des résultats, ce qui est moins aisé avec les systèmes plus volumineux. 
Par contre, les fluctuations observées dans le milieu environnant peuvent être difficiles à 
reproduire à l’intérieur des microcosmes, notamment le brassage des masses d’eau et les flux 
d’organismes et de nutriments. Les systèmes décrits permettent de mieux caractériser les 
effets des polluants sur les communautés phytoplanctoniques, par contre, dans certains cas 
l’absence des organismes brouteurs conduit à une interprétation biaisée des phénomènes 
observés. C’est pourquoi certains systèmes expérimentaux ont été développés, contenant une 
plus grande variété d’organismes et de niveaux trophiques : les mésocosmes. 
Mésocosmes 
Les mésocosmes décrits ci-après sont des systèmes caractérisés par la présence de plusieurs 
niveaux trophiques, ce qui permet d’étudier les effets directs et indirects des substances 
testées, au regard des interactions trophiques. Ainsi, Yasuno et al. (1993) ont développé des 
systèmes de sacs souples flottants d’environ 2 m3, en polyéthylène, disposés in situ dans un 
étang. Ces systèmes souples permettent le mélange de la masse d’eau par la transmission des 
mouvements de l’eau environnante. Les communautés phytoplanctoniques et 
zooplanctoniques ont été exposées à l’insecticide pyraclofos pendant 56 jours et les auteurs 
ont pu montrer des effets indirects de l’insecticide sur le phytoplancton, par la suppression de 
certains éléments du zooplancton. 
Les mésocosmes, de par leur taille et leur complexité, peuvent être considérés comme de 
véritables écosystèmes artificiels. Ils représentent aussi l’outil idéal pour étudier et caractériser 
une pollution. Cependant, s’ils remplissent le critère de représentativité, certains auteurs ont pu 
montrer que la variabilité entre réplicats était importante. Lozano et al. (1992) ont utilisé 12 
bassins littoraux contenant du périphyton, du phytoplancton, des macrophytes, des micro-
invertébrés, des macro-invertébrés et des poissons. Ces communautés ont été exposées à 
l’insecticide esfenvalerate, avec deux réplicats par condition, pendant huit semaines. Les 
auteurs ont observé une grande variabilité entre réplicats, mais cela n’est pas surprenant avec 
seulement deux réplicats par condition. Une étude a été réalisée, sur la colonisation naturelle 
du phytoplancton dans 12 bassins expérimentaux identiques de 517 m3 (Rosenzweig et 
Buikema, 1994). La première année de colonisation, les successions phytoplanctoniques entre 
les bassins étaient globalement similaires, cependant le détail du suivi fait apparaître des 
variations du nombre et de la densité des taxons présents entre les bassins et dans le temps. 
Ces systèmes, plus réalistes au niveau environnemental, sont donc difficiles à répliquer car 
leur variabilité est très importante. La succession phytoplanctonique intervient aussi dans cette 
variabilité car elle est influencée par les nutriments et la température. Les auteurs ont évalué la 
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précision des paramètres mesurés sur la communauté en fonction du nombre de réplicats : ils 
considèrent qu’il faut prévoir au moins six réplicats par traitement. 
D’autres études ont montré les mêmes problèmes de variabilité des communautés entre 
réplicats : utilisant des bassins circulaires de 8 m3, avec des sédiments et plusieurs niveaux 
trophiques, Caquet et al. (2001) ont observé une variabilité des paramètres biologiques entre 
réplicats. Ils l’expliquent par une évolution asynchrone des communautés et des différences 
dans les procédés de structuration des communautés. Des différences de dynamique du 
phytoplancton entre mésocosmes pourraient aussi expliquer cette variabilité. Les auteurs ont 
aussi trouvé que les paramètres structuraux des communautés étaient plus variables que les 
paramètres fonctionnels, ce qui peut aussi biaiser l’interprétation des données. Dans le même 
genre d’étude, Seguin et al. (2001) ont utilisé 15 bassins de 5 m3 remplis avec de l’eau non 
polluée, des sédiments, du phytoplancton, du zooplancton et des macrophytes. Ils ont exposé 
ces organismes aux herbicides atrazine et nicosulfuron pendant deux mois. Les auteurs 
soulignent que l’évaluation statistique des effets est compliquée par la variabilité importante 
entre réplicats. Par exemple, pour le phytoplancton, des blooms peuvent intervenir mais pas 
exactement au même moment, et l’intervalle d’échantillonnage ne permet pas toujours de voir 
ces phénomènes. Les successions saisonnières du phytoplancton interviennent aussi car elles 
ne sont pas forcément identiques dans les réplicats. Dans cette expérience, les auteurs ont pu 
constater une restructuration plus importante des communautés phytoplanctoniques exposées 
à l’atrazine, par rapport au nicosulfuron. Ils confirment ainsi les effets déjà observés en 
microcosmes in situ dans la même étude. Ces systèmes sont encore plus représentatifs des 
écosystèmes naturels, mais ils sont moins aisés à répliquer et la variabilité importante entre 
réplicats peut gêner la détection d’effets dus au contaminant. 
Les mésocosmes permettent d’identifier simultanément les effets directs et indirects et de voir 
les réponses à différents niveaux d’organisation biologique (Caquet et al., 2000). Ce sont des 
systèmes complexes, volumineux, nécessitant le plus souvent des temps de stabilisation, et 
probablement moins soumis aux effets parois que les microcosmes in situ de petit volume. 
Mais les contraintes techniques et économiques limitent les possibilités de réplication (Forbes 
et Forbes, 1997). 
Les études en mésocosmes sont probablement les plus réalistes du point de vue 
environnemental. Mais c’est ce réalisme qui rend chaque unité expérimentale unique, de par 
sa variabilité biologique et son évolution. La complexité qui caractérise les mésocosmes, avec 
le réseau d’interactions trophiques et de compétition entre les composants, augmente la 
difficulté d’interprétation des résultats de ce type d’étude. La variabilité importante entre les 
réplicats d’une même condition, peut aussi masquer certains effets provoqués par un 
contaminant (Barry et Logan, 1998). Dans certains cas, l’outil expérimental mis en place peut, 
de par ses caractéristiques propres, desservir ses objectifs. Les mésocosmes restent tout de 
même des modèles réalistes permettant d’appréhender les effets des toxiques au niveau 
environnemental, ce qui aide à mieux comprendre et interpréter les données issues des études 
de terrain. 
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Études de terrain 
Les tests mono- et plurispécifiques nous ont appris que la réponse du phytoplancton à un 
contaminant peut être influencée par une multitude de facteurs physiques, chimiques et 
biologiques. Cette réponse est aussi conditionnée par les éventuelles expositions simultanées à 
d’autres contaminants et/ou par des expositions précédentes. C’est probablement la raison 
pour laquelle très peu d’études de terrain sont disponibles concernant la composition des 
communautés phytoplanctoniques en relation avec la pollution de sites.  
Une étude a été réalisée sur les communautés naturelles de périphyton et phytoplancton d’une 
rivière (Dorigo et al., 2004) échantillonnées d’amont en aval, le long d’un gradient de 
pollution. Les auteurs ont mesuré la tolérance des communautés à l’atrazine et à 
l’isoproturon : les communautés périphytiques provenant du site le moins pollué, étaient plus 
sensibles aux deux herbicides que les communautés provenant du site le plus pollué. Les 
communautés phytoplanctoniques ont, elles aussi, montré une tolérance induite associée au 
gradient de pollution, et visible pendant plusieurs semaines. Les auteurs précisent que le 
gradient de tolérance a persisté même en dehors des périodes de contamination des sites. Une 
autre étude sur une petite rivière (Pesce et al., 2008) réalisée sur 11 mois a permis de montrer 
une perturbation des communautés phytoplanctoniques juste après les pics de pollution dus 
aux pesticides. La difficulté de ce type d’étude réside dans l’incrimination des effets observés : 
un suivi de contamination des sites doit être réalisé, ce qui conduit à faire des analyses 
régulières et très coûteuses sur des dizaines de résidus. Il faut ensuite tenter d’associer les 
effets à tel ou tel type de polluant, en considérant aussi les variations éventuelles des autres 
paramètres physico-chimiques. Il faut aussi déterminer un site de référence non pollué. Si ce 
critère peut être trouvé facilement dans le cas de petits ruisseaux, au niveau côtier cela peut 
s’avérer plus compliqué. Au vu de ces difficultés, on peut comprendre que peu d’études de 
terrain visant à caractériser les effets de pollutions sur des communautés indigènes aient été 
faites. 
1.3. Conclusion   
Nous avons vu que le phytoplancton est constitué d’organismes très variés que ce soit au 
niveau de la morphologie, des besoins nutritifs, du contenu pigmentaire… Les successions 
phytoplanctoniques dans le milieu naturel sont régies par de nombreux facteurs qui dépendent 
du climat, des apports nutritifs et des interactions avec les autres organismes de l’écosystème. 
De par la position du phytoplancton dans les réseaux trophiques, sa perturbation pourrait 
entraîner des conséquences sur d’autres niveaux trophiques. L’étude de l’impact des pesticides 
sur le phytoplancton révèle une grande diversité de réponses, allant d’une grande sensibilité 
avec inhibition de croissance, à une tolérance importante avec stimulation de la croissance, 
selon les espèces considérées. Les tests mis en place pour évaluer le risque posé par les 
pesticides sur le compartiment phytoplanctonique ont permis à la communauté scientifique de 
prendre conscience de l’inadéquation des tests monospécifiques pour prévoir la réaction d’une 
espèce donnée face à un contaminant dans l’environnement. À contrario, l’intégration de tous 
les facteurs physico-chimiques et biologiques au protocole expérimental induit une variabilité 
qui peut finalement masquer les effets recherchés. C’est pourquoi, lorsque l’on souhaite 
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étudier les effets d’une ou plusieurs substances sur le phytoplancton, il faut trouver le meilleur 
compromis entre représentativité environnementale du protocole expérimental, réplicabilité, 
validation statistique des effets observés et possibilité d’interprétation de ces effets. 
La mise en évidence d’éventuels effets de contaminants dépend également des méthodes 
analytiques qui seront appliquées à la communauté phytoplanctonique. Les principales 
méthodes appliquées aux communautés naturelles et présentées dans la littérature sont décrites 
dans la partie suivante. 
 
 Chapitre 1 – Contexte scientifique 
45 
2. Méthodes d’analyse appliquées au phytoplancton 
naturel 
La caractérisation des communautés naturelles de phytoplancton peut être basée sur des 
paramètres de fonction et/ou de structure. Les principales analyses relevées dans la littérature 
scientifique sont décrites ci-après. 
2.1. Mesures de la fonction des communautés  
Les mesures les plus communément appliquées pour étudier les fonctions des communautés 
phytoplanctoniques portent sur la biomasse algale, la photosynthèse et la production primaire.  
2.1.1. Évolution de la biomasse algale 
La mesure la plus répandue dans la littérature concernant le phytoplancton, est la 
quantification de la chlorophylle a (chl a). Ce pigment est généralement considéré comme un 
bon représentant de la biomasse algale, puisqu’il est présent chez toutes les espèces de 
phytoplancton (Jeffrey et al., 1997). Il est communément admis que l’évolution de la 
concentration en chl a au cours d’une expérience permet d’évaluer la croissance globale de la 
communauté. Cependant certains auteurs considèrent que ce paramètre n’est pas forcément 
représentatif de la biomasse, puisque le contenu cellulaire en chl a peut varier entre les 
espèces, mais aussi en fonction des conditions nutritives (Kruskopf et Flynn, 2006) et de 
l’éclairage (Rodríguez et al., 2006). 
La mesure de la chl a repose sur ses caractéristiques spectroscopiques : absorption de la 
lumière (spectrophotométrie) ou fluorescence (fluorimétrie). Les deux méthodes nécessitent le 
plus souvent de réaliser une concentration préalable de la biomasse suivie d’une extraction des 
pigments.  
La méthode spectrophotométrique est la plus utilisée dans les études sur les communautés 
phytoplanctoniques exposées à un contaminant (Gustavson et Wängberg, 1995 ; Dahl et 
Blanck, 1996 ; Hartgers et al., 1998 ; Leboulanger et al., 2001 ; Seguin et al., 2001 ; Van den 
brink et al., 2002 ; Van Wijngaarden et al., 2005 ; Pesce et al., 2006 ; 2008).  
Quelques études font appel à la fluorimétrie (DeLorenzo et al., 1999a ; 1999b) qui est plus 
sensible que la spectrophotométrie d’au moins un ordre de grandeur. Cette méthode d’analyse 
est particulièrement recommandée dans le cas des zones oligotrophes, car elle évite d’avoir à 
filtrer des volumes trop importants (Aminot et Kérouel, 2004). 
La fluorimétrie peut aussi être appliquée in vivo : c’est une mesure de la fluorescence de la 
chlorophylle présente à l’intérieur même des cellules phytoplanctoniques vivant dans le 
milieu, sans extraction (Aminot et Kérouel, 2004). Cette mesure fournit donc une indication 
immédiate, voire continue, de l’abondance du phytoplancton. Elle est très utile pour suivre en 
direct l’évolution de microcosmes et a été appliquée lors de certaines expériences (Yasuno et 
al., 1993 ; Bérard et al., 1999a ; 1999b ; Bérard et Benninghoff, 2001 ; Seguin et al., 2001 ; 
Bérard et al., 2003). 
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2.1.2. Efficacité de la photosynthèse 
L’efficacité de la photosynthèse peut être mesurée avec la méthode de PAM (Pulse Amplitude 
Modulated) fluorescence, dont le principe est le suivant : les cellules phytoplanctoniques sont 
incubées à l’obscurité afin que les photosystèmes II (PS II) soient au repos. Elles sont ensuite 
exposées à un pulse de lumière saturante, qui excite les PS II. Ceux-ci reviennent à leur état 
normal en émettant de la fluorescence. En fonction de l’état physiologique des cellules, cette 
fluorescence peut varier. Ce paramètre est particulièrement intéressant à exploiter, notamment 
dans le cas d’expositions des communautés à des herbicides inhibiteurs de la photosynthèse, 
agissant au niveau du PS II, comme l’irgarol 1051, l’isoproturon, le diuron et l’atrazine 
(Hartgers et al., 1998 ; Dorigo et Leboulanger, 2001 ; Bérard et al., 2003 ; Dorigo et al., 
2004). 
2.1.3. Production primaire 
Pour évaluer l’état fonctionnel des communautés, il est possible de mesurer la production 
primaire. Le principe est d’incuber les communautés phytoplanctoniques avec une solution de 
bicarbonates contenant du 14C marqué. Après un temps défini, l’incorporation du carbone est 
stoppée et le surplus de bicarbonates extracellulaires marqués est évacué. L’ajout d’une 
solution scintillante permet ensuite de mesurer la radioactivité incorporée par les cellules avec 
un compteur à scintillation. Cette mesure, appliquée à des communautés exposées à des 
contaminants, permet de vérifier si leur intégrité fonctionnelle est maintenue. Elle est utilisée 
dans un grand nombre d’études impliquant des pesticides (Gustavson et Wängberg, 1995 ; 
Dahl et Blanck, 1996 ; Petersen et Gustavson, 1998 ; DeLorenzo et al., 1999a ; 1999b ; 
Petersen et Gustavson, 2000 ; Caquet et al., 2001 ; Seguin et al., 2001 ; Gustavson et al., 
2003 ; Larsen et al., 2003). 
2.2. Mesures de la structure des communautés  
Les études réalisées sur la structure des communautés naturelles s’appuient souvent sur des 
analyses classiques, comme l’identification des taxons et leur comptage au microscope, 
associés ou non au calcul d’indices de diversité. Mais d’autres types d’analyses, apparus dans 
les années 1980-1990, permettent d’appréhender plus rapidement la structure des 
communautés. Ces méthodes exploitent des caractéristiques morphologiques (cytométrie en 
flux), pigmentaires (HPLC) ou génétiques (méthodes d’empreintes génétiques). 
2.2.1. Identification et dénombrement au microscope 
Les études réalisées sur la structure des communautés naturelles peuvent difficilement 
s’affranchir des analyses taxonomiques à partir d’observations au microscope. C’est l’analyse 
la plus fréquemment retrouvée dans les articles scientifiques, elle permet de caractériser la 
composition spécifique de la communauté sur laquelle porte l’étude.  
Le principe consiste à fixer les échantillons de la communauté, par exemple avec du Lugol, ce 
qui permet de préserver l’intégrité des cellules pour la plupart des espèces. Cet échantillon est 
laissé en sédimentation dans une chambre d’Utermöhl, puis l’observateur identifie et 
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dénombre les taxons présents au microscope optique inversé. Certains taxons peuvent 
nécessiter une identification plus précise au microscope électronique (ex : prasinophycées).  
Cette analyse permet d’identifier les taxons éventuellement affectés par des pesticides 
(Gustavson et Wängberg, 1995 ; Dahl et Blanck, 1996 ; Bérard et al., 1999a ; 1999b ; Bérard 
et Benninghoff, 2001 ; Leboulanger et al., 2001 ; Seguin et al., 2001 ; Van den brink et al., 
2002 ; Bérard et al., 2003 ; Dorigo et al., 2004 ; Pesce et al., 2006, 2008). 
Malheureusement, ces analyses font appel à des spécialistes de la taxonomie, qui se raréfient 
dans la communauté scientifique, et qui sont très sollicités pour leurs compétences. Il peut 
donc être difficile de faire toutes les analyses souhaitées, d’autant plus qu’en général il faut 
compter quelques heures de travail par échantillon. Les scientifiques se sont tournés vers 
d’autres méthodes, qui, si elles ne permettent pas toujours d’identifier les organismes avec le 
même degré de précision, sont plus rapides et permettent tout de même de voir des 
modifications dans la communauté. 
2.2.2. Empreintes pigmentaires 
Les communautés phytoplanctoniques peuvent aussi être caractérisées par leurs empreintes 
pigmentaires. Depuis la fin des années 60, les scientifiques ont développé des méthodes ayant 
pour but de séparer les pigments photosynthétiques, en utilisant d’abord la chromatographie 
sur couche mince (Jeffrey et al., 1997). Cette technique, appliquée aux pigments jusque dans 
les années 80, a permis la séparation et l’identification de plus de 25 chlorophylles, 
caroténoïdes et produits de dégradation.  
A partir des années 80, l’application de la chromatographie liquide haute pression (HPLC) 
aux pigments phytoplanctoniques a rendu possible les premières études des communautés 
phytoplanctoniques à grande échelle (Jeffrey et al., 1999). Le pouvoir résolutif des séparations 
a été augmenté grâce à l’utilisation de méthodes en phase inverse, de détecteurs à barrettes de 
diodes et de gradient de solvants. Ainsi, Wright et al. (1991) ont pu séparer plus de 50 
caroténoïdes, chlorophylles et dérivés à partir de cultures d’espèces de phytoplancton marin et 
valider leur méthode sur des échantillons naturels. Le remplacement des colonnes C18 par des 
colonnes C8 a aussi permis la séparation de certains pigments dont les pics étaient confondus 
(Goericke et Repeta, 1993). En 1999, grâce à l’amélioration des méthodes, le nombre de 
pigments pouvant être séparés à partir d’échantillons naturels passait à 68 (Jeffrey et al., 
1999). L’utilisation de colonnes C8 avec une phase mobile contenant de la pyridine a aussi 
permis d’augmenter la résolution obtenue sur certains pics (Zapata et al., 2000). 
L’étude de nombreuses souches de phytoplancton a permis aux scientifiques de constater que 
certaines classes de phytoplancton contiennent des empreintes pigmentaires particulières 
(Jeffrey et al., 1997). Ainsi, ils ont pu constituer une liste de pigments considérés comme des 
marqueurs des classes algales. Cependant, dans certains cas les pigments marqueurs ont été 
déterminés à partir de peu d’espèces. C’est pourquoi il faut tenir compte de ce biais dans 
l’interprétation des données. De plus, les pigments marqueurs ne sont pas exclusifs d’une 
classe algale, certains pigments étant communs à plusieurs classes algales (Jeffrey et al., 
1997). 
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L’étude de ces pigments marqueurs peut tout de même nous renseigner sur les classes algales 
potentiellement présentes ou impactées par un toxique. En chémotaxonomie, les rapports chl 
a:marqueur sont utilisés pour déterminer les abondances phytoplanctoniques par classe 
algale : ils sont associés à une détermination taxonomique, et à des algorithmes 
mathématiques (Lampert, 2001).  
De nos jours, l’HPLC est couramment utilisée pour la séparation, l’identification et la 
quantification des pigments des communautés phytoplanctoniques. C’est une méthode de 
choix, du fait de sa grande sensibilité pour la détection et la quantification (Jeffrey et al., 
1999 ; Zapata et al., 2000 ; Kwan Wong and Kim Wong, 2003) des pigments. 
L’étude de la structure des communautés phytoplanctoniques par les empreintes pigmentaires 
est rapportée dans de nombreuses études, qui concernent les dynamiques phytoplanctoniques 
spatiales et/ou temporelles (Stoń et al., 2002 ; Furuya et al., 2003 ; Estrada et al., 2004 ; Marie 
et al., 2006 ; Wänstrand et Snoeijs, 2006), mais aussi les expériences d’enrichissements 
nutritifs (Suzuki et al, 2005 ; Wong et Crawford, 2006). Dans le cas des études 
écotoxicologiques, l’analyse des empreintes pigmentaires sert à caractériser les communautés 
étudiées et/ou à démontrer un effet de la substance testée sur la structure des communautés 
(Petersen et Gustavson, 2000 ; Gustavson et al., 2003 ; Dorigo et al., 2004 ; Readman et al., 
2004 ; Devilla et al., 2005). Cet outil a aussi été appliqué avec succès pour une étude de 
surveillance de la qualité de l’eau (Sherrard et al., 2006).  
Cette méthode, qui informe sur la structure des communautés, nécessite certes un appareillage 
coûteux et sophistiqué, mais il est possible d’analyser les échantillons plus rapidement qu’en 
microscopie. Même si le degré de précision des résultats quant à la composition de la 
communauté est moindre, ne permettant d’aller que jusqu’à la classe algale, la possibilité de 
multiplier les échantillons permet de limiter la variabilité des résultats, par rapport à des 
analyses microscopiques.  
2.2.3. Cytométrie en flux 
Le principe de la cytométrie en flux consiste à entraîner une suspension cellulaire dans un 
capillaire, grâce à un liquide de gaine sous pression. L’action du liquide de gaine permet 
d'aligner les cellules, qui, lors de leur passage au travers du capillaire, passent une à une 
devant un laser. La plupart des systèmes utilisés en océanologie sont équipés d’un laser Argon 
qui émet une lumière bleue à 488 nm. Quand une particule passe devant le faisceau du laser, 
elle diffracte la lumière en fonction de sa taille, sa surface, sa structure interne et son indice de 
réfraction. La diffraction axiale et aux petits angles de la lumière est mesurée par une 
photodiode et donne une mesure appelée Forward Scatter (FSC), qui renseigne sur la taille des 
particules. La diffraction latérale et aux grands angles de la lumière donne une mesure appelée 
Side Scatter (SSC) qui est fonction de la complexité ou granulosité de la cellule. La cellule 
excitée par le laser réémet également à des longueurs d’ondes supérieures, en fonction de son 
contenu en composés fluorescents. La lumière ainsi émise est collectée sur un banc optique 
équipé de filtres sélectifs permettant de récupérer plusieurs fluorescences notamment dans le 
vert, l’orange (phycoérythrine) et le rouge (chlorophylle). 
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Cette autofluorescence des cellules due à leurs pigments, permet leur analyse en cytométrie en 
flux, directement sur des échantillons frais ou après fixation et conservation adéquates (Vaulot 
et al., 1989). Les données obtenues par cytométrie en flux à partir de communautés naturelles 
de phytoplancton, peuvent être utilisées pour identifier et classer des populations 
phytoplanctoniques en fonction de leurs caractéristiques optiques et pigmentaires. Les 
populations couramment considérées en océanologie sont les cyanobactéries Synechococcus 
et Prochlorococcus, les petits et les grands eucaryotes (Collier et Campbell, 1999). 
La cytométrie en flux est une méthode d’analyse à très haut débit : les appareils peuvent 
enregistrer des milliers d’évènements par seconde. Cette méthode est particulièrement 
intéressante pour l’analyse d’organismes microscopiques abondants (>102 cellules/mL), qui 
sont plus petits que 50 µm (Collier et Campbell, 1999). En effet, le diamètre de la cellule 
analytique étant généralement inférieur à 80 µm, et le volume analysé d’environ 250-300 µL, 
seules les cellules de petite taille et relativement abondantes peuvent être discriminées. Cela 
correspond au picophytoplancton (0.2-2 µm) et au petit nanophytoplancton (2-10 µm). Le 
grand nanophytoplancton (10-20 µm) et le microphytoplancton (20-200 µm) ne sont 
généralement pas détectés en cytométrie en flux, du fait de leur taille et/ou de leur 
concentration. 
Ces caractéristiques, inhérentes à la cytométrie en flux, apportent donc une vision biaisée des 
communautés phytoplanctoniques. Cette technique est toutefois complémentaire des analyses 
au microscope, qui ne permettent pas l’identification et le comptage précis des petites espèces 
de phytoplancton.  
Comme les analyses sont faites sur des temps très courts (quelques minutes) et de petits 
volumes d’échantillons, un grand nombre de réplicats peut être considéré, ce qui permet une 
bonne validation statistique des résultats obtenus.  
L’utilisation de la cytométrie en flux est très répandue en océanologie, elle apporte des 
informations sur les populations naturelles, et leur abondance (Hofstraat et al., 1994 ; Jonker 
et al., 1995 ; Marie et al., 1999 ; Rutten et al., 2005). Elle permet la caractérisation de 
communautés naturelles, ou de leur variabilité spatiale et/ou temporelle (Simon et al., 1994 ; 
Mackey et al., 2002 ; Sosik et Olson, 2002 ; Cunningham et al., 2003 ; Estrada et al., 2004 ; 
Veldhuis et Kraay, 2004 ; Marie et al., 2006 ; Tarran et al., 2006). Mais son application aux 
études d’écotoxicologie impliquant les communautés naturelles de phytoplancton n’apparaît 
que dans un nombre limité d’études (Readman et al., 2004 ; Devilla et al., 2005 ; Zamora-Ley 
et al., 2006 ; de la Broise and Palenik, 2007). 
2.2.4. Empreintes génétiques 
Les analyses de communautés naturelles peuvent aussi être réalisées au niveau moléculaire, en 
établissant un profil ou une empreinte génétique, à partir d’un gène de la communauté.  
Les techniques d’empreintes génétiques telles que la DGGE (Denaturing Gradient Gel 
Electrophoresis) (Muyzer et al., 1993) ou la TTGE (Temporal Temperature Gradient gel 
Electrophoresis) (Yoshino et al., 1991), appliquées aux communautés, sont basées sur le 
principe suivant : l’ADN total de la communauté est extrait, puis un gène commun à la 
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communauté est amplifié par PCR. Les légères différences existant entre les espèces pour ce 
gène permettront la séparation sur gel des fragments amplifiés du gène.  
Amplification : l’une des deux amorces utilisée pour la PCR est flanquée d’un GC-clamp, qui 
est une séquence de 30 à 50 nucléotides, et qui permet d’éviter une dénaturation totale des 
produits PCR lors de l’électrophorèse dénaturante. Les amorces sont définies de telle manière 
que leurs séquences fassent partie des domaines très conservés au cours de l’évolution, mais 
elles encadrent une partie du gène qui est plus variable entre les espèces : ce sont des amorces 
universelles. De cette façon, une seule paire d’amorce permet théoriquement d’amplifier 
l’ensemble des séquences de la communauté, même si des variations existent au sein de ces 
séquences en fonction des organismes. Les produits de PCR obtenus contiennent donc en 
théorie les fragments amplifiés à partir de chaque espèce présente dans la communauté, soit 
un mélange de fragments ayant des variations de séquences. Dans le cas des communautés, le 
gène le plus couramment amplifié est le gène codant pour l’ARNr 16S pour les procaryotes, et 
le gène codant pour l’ARNr 18S pour les eucaryotes. 
Séparation : la DGGE et la TTGE sont des électrophorèses dénaturantes, par gradient 
chimique de dénaturant dans l’espace du gel pour la DGGE, et par gradient thermique durant 
le temps de migration pour la TTGE. Le pouvoir dénaturant du gel est augmenté en ajoutant 
de l’urée lors de sa fabrication. Ces techniques permettent la séparation de fragments d’ADN 
de même taille. Les produits PCR sont chargés sur le gel, et soumis à un champ électrique qui 
permet la migration des fragments amplifiés. La vitesse et la distance de migration des 
fragments dépendent de leur degré de dénaturation (Muyzer, 1999), qui dépend lui-même des 
séquences et de leur température de fusion. Autrement dit, des fragments de même taille sont 
séparés par leurs différences de séquence. En fonction de leur séquence, les fragments 
s’arrêtent à différents endroits du gel. On obtient donc, pour un produit PCR d’une 
communauté, un profil avec une multitude de bandes. 
Ces méthodes permettent d’obtenir une image de la communauté à un instant t, incluant les 
organismes non cultivables, qui peuvent représenter jusqu’à 90% des micro-organismes 
(Ward et al., 1990). Pour autant, elles ne sont pas dépourvues de biais. Lors de l’extraction, 
certains types cellulaires peuvent être extraits de façon préférentielle par rapport à d’autres 
(par exemple, les cellules de phytoplancton nues vs équipées d’une thèque ou paroi). Au 
niveau de la PCR, certaines séquences peuvent aussi être amplifiées préférentiellement 
(Reysenbach et al., 1992), la taille du génome ainsi que le nombre de copies du gène peuvent 
aussi influencer la quantité de produits PCR obtenus (Farrelly et al., 1995 ; Suzuki et 
Giovannoni, 1996). Enfin, au niveau de la migration, seules les bandes issues d’organismes 
représentant plus d’1% de la communauté peuvent être visualisées (Muyzer et al., 1993). Il se 
peut aussi que certains fragments migrent au même endroit (Muyzer et Smalla, 1998), ce qui 
peut conduire à ce qu’une bande, en apparence unique, corresponde à plus d’un organisme. Il 
se peut aussi qu’une espèce produise plusieurs bandes, du fait de l’hétérogénéité des gènes 
codant pour l’ARNr 18S ou 16S (Van Hannen et al., 1998). 
Malgré ces biais, la DGGE et la TTGE sont considérées comme des méthodes sensibles et 
fiables, qui donnent une vision globale de la diversité génétique d’une communauté (Muyzer 
and Smalla, 1998 ; Gillan, 2004 ; Kostanjšek et al., 2005). Ces méthodes ont été appliquées 
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avec succès pour la description de la diversité de communautés microbiennes aquatiques 
procaryotes ou eucaryotes (Murray et al., 1996 ; Van Hannen et al., 1998 ; Bernard et al., 
2000 ; Díez et al., 2001 ; Schäfer et al., 2001 ; Estrada et al., 2004 ; Zeidner et Béjà, 2004 ; 
Marie et al., 2006). Elles ont aussi permis de détecter des perturbations de communautés 
microbiennes exposées à des pollutions (Petersen et al., 2004 ; Kostanjšek et al., 2005 ; Pesce 
et al., 2006 ; 2008). 
2.3. Analyse de la tolérance des communautés par PICT 
La tolérance des communautés à un polluant peut être due à une modification de leur structure 
et/ou à une adaptation physiologique fonctionnelle. 
Cette tolérance peut être mesurée avec la méthode PICT : Pollution-Induced Community 
Tolerance. Ce concept, initialement proposé par Blanck et al. en 1988 (Gustavson et 
Wängberg, 1995) est basé sur les principes suivants : 
– la sensibilité des individus et des espèces d’une communauté à un toxique est 
variable ; 
– si la communauté est exposée à une concentration en toxique pouvant affecter 
certains organismes, la substance va agir comme un agent structurant de la 
communauté. Les organismes les plus sensibles vont décliner, et les plus 
tolérants vont dominer. Finalement, la tolérance globale de la communauté vis-à-
vis de la substance va augmenter ; 
– les individus peuvent s’adapter physiologiquement au stress du contaminant. 
L’augmentation de la tolérance peut être mise en évidence par des tests 
physiologiques de court terme. En complément, l’analyse taxonomique des 
peuplements de la communauté permet aussi de caractériser la restructuration 
provoquée par le toxique (Bérard et al., 1998). 
Le principe de cette analyse est le suivant : des communautés sont échantillonnées (par 
exemple : communautés naturelles provenant de différents sites plus ou moins pollués, 
communautés issues de micro- ou méso-cosmes témoins et contaminés). Chaque 
communauté (correspondant à chaque site, ou condition testée) est ensuite divisée en un 
nombre défini de sous-échantillons, qui sont soumis, sur des temps relativement courts (en 
général 2 h maximum) à des concentrations géométriquement croissantes en contaminant dont 
on veut tester la tolérance. Une mesure de production primaire (dans la plupart des cas) est 
alors effectuée (en général 2 h maximum) sur l’ensemble des sous-échantillons exposés et 
non-exposés. De cette manière, pour chaque communauté initialement prélevée, une courbe 
dose-effet peut être obtenue, ce qui permet le calcul des CE50, NOEC, LOEC. La comparaison 
de ces paramètres, obtenus pour différents sites de prélèvements, ou différentes conditions 
expérimentales, permet d’évaluer la tolérance des communautés. En général, les résultats 
attendus sont une CE50 plus élevée pour les communautés issues de sites pollués ou de 
conditions expérimentales avec le contaminant, comparé aux sites non pollués ou à la 
condition expérimentale témoin, respectivement.  
La mesure de PICT sur la production primaire a été appliquée sur des communautés 
phytoplanctoniques en microcosmes in situ (Gustavson et Wängberg 1995 ; Bérard et al., 
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1998 ; Petersen et Gustavson 1998 ; Petersen et Gustavson 2000 ; Bérard et Benninghoff, 
2001), et sur du périphyton en microcosmes indoor (Dahl et Blanck 1996). Dorigo et al. 
(2004) ont mesuré la tolérance de communautés naturelles de phytoplancton et périphyton par 
l’efficacité de la photosynthèse : ils ont montré une tolérance accrue des communautés issues 
de sites plus pollués. La plupart de ces études montrent une tolérance accrue des 
communautés qui ont déjà été exposées au contaminant étudié, et mettent en évidence leur 
restructuration sous l’effet de la pression de sélection exercée par le toxique.   
2.4. Conclusion 
En dehors de toutes considérations matérielles et financières pouvant limiter la mesure des 
paramètres fonctionnels ou structuraux lors d’études écotoxicologiques sur des communautés 
naturelles de phytoplancton, les questions importantes sont : quelles variables sont les 
indicateurs les plus sensibles d’un stress subi par une communauté exposée à un 
contaminant ? Quelle méthode est la mieux adaptée pour la détection des effets induits ? 
Certains auteurs suggèrent que les variables correspondant à des fonctions de la communauté 
seraient moins sensibles au stress que des variables de structure de la communauté (Odum, 
1985, Schindler, 1987, Pratt, 1990 in Dahl et Blanck, 1996). En effet, les organismes les plus 
sensibles peuvent être remplacés par d’autres plus tolérants, qui vont pouvoir maintenir les 
fonctions de la communauté. Ainsi, Dahl et Blanck (1996), en exposant des communautés au 
TBT, ont constaté que les indicateurs de croissance (par la mesure de la biomasse) et de 
photosynthèse, après une chute consécutive à l’exposition au polluant, étaient revenus à leurs 
valeurs initiales en fin d’expérience. À l’opposé, les indicateurs de structure et de tolérance 
révélaient une perturbation de la communauté, même en fin d’expérience. Petersen et 
Gustavson (2000) ont fait le même type d’observations. De même, Caquet et al. (2001) 
indiquent que des changements structuraux significatifs des communautés peuvent se produire 
sans que les fonctions ne soient affectées. Les indicateurs fonctionnels ne seraient pas 
appropriés pour la détection d’effets à long terme sur le phytoplancton, à partir du moment ou 
l’expérience dure assez longtemps pour permettre à la communauté de se restructurer. Aussi, 
Caquet et al. (2001) recommandent que le choix des paramètres utilisés pour évaluer les effets 
des contaminants soit fait en considérant leur sensibilité envers le toxique, et leur fiabilité 
écologique. 
Les paramètres de fonction des communautés sont apparemment plus adaptés à la détection 
d’effets rapides, pouvant intervenir au bout de quelques heures, ou jours. Alors que les 
paramètres de structure peuvent répondre au-delà, même lorsque les fonctions sont restaurées.  
Les expériences qui ont été réalisées au cours de cette thèse ont duré en général de 7 à 14 
jours. C’est pourquoi nous avons choisi d’exploiter des paramètres relatifs à la structure des 
communautés, afin de voir si une exposition de moyen terme pouvait perturber cette structure. 
Afin d’apporter un élément de réponse à la question posée plus haut « quelle méthode est la 
mieux adaptée à la détection des effets induits ? », nous avons testé trois méthodes sur les 
communautés (TTGE, HPLC et cytométrie en flux), avec pour quelques échantillons une 
analyse taxonomique au microscope.  
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3. Huître creuse Crassostrea gigas 
Afin d’évaluer les effets de pesticides sur un consommateur primaire du réseau trophique, 
nous avons choisi d’exposer du naissain d’huître creuse à deux pesticides en microcosmes in 
situ. Cette partie présente rapidement les aspects biologiques et économiques qui nous ont 
conduit à choisir cet organisme pour réaliser nos tests. 
3.1. Biologie 
L’huître est un mollusque bivalve filtreur, qui se nourrit essentiellement de phytoplancton. 
Son mode de vie post-larvaire est sédentaire et fixé. L’huître Crassostrea gigas peuple des 
substrats situés dans les zones intertidales et infralittorales. Cet organisme est qualifié 
d’eurytherme et euryhalin, car il peut supporter des variations importantes de température et 
salinité.  
3.2. Développement 
L’huître est un organisme à reproduction externe, avec libération et fécondation des gamètes 
dans le milieu. Vingt-quatre heures après la fécondation (Figure 2), l’embryon est une larve 
trochophore nageante, qui va se différencier en larve D, puis en larve véligère qui se nourrit de 
phytoplancton. La larve développe ensuite un pied qui va lui permettre de ramper pour trouver 
un substrat. Une fois qu’elle a trouvé un substrat convenable, elle peut s’y fixer et se 
métamorphoser. La métamorphose va faire passer l’animal de la vie pélagique nageuse à la 
vie benthique sédentaire : on parle alors de naissain. En milieu naturel, l’huître va rester fixée 


























Figure 2 - Cycle de développement de l'huître Crassostrea gigas (Fabioux, 2004) 




L’huître creuse Crassostrea gigas, encore appelée huître japonaise ou huître du Pacifique, a 
été introduite en France en 1971, à la suite d’épizooties qui ont décimé les populations de 
l’huître indigène Ostrea edulis et de l’huître portugaise Crassostrea angulata. Crassostrea 
gigas représente plus de 98% de la production ostréicole française sur la période 2000-2006 
(FAO) et sa production est basée à 84% sur le captage naturel de naissain (Girard et al., 2005). 
La France est le premier producteur d’huîtres en Europe et le quatrième au niveau mondial, 
avec une production annuelle moyenne d’environ 117 000 tonnes sur la période 2000-2006 
(FAO). 
3.4. Huître et écotoxicologie 
Du fait de leur mode de vie sédentaire et de leur alimentation par filtration, les huîtres sont 
particulièrement exposées aux modifications des conditions environnementales, notamment 
les pollutions, auxquelles elles ne peuvent pas échapper. Elles représentent donc des 
organismes sentinelles, utilisés pour évaluer la toxicité d’un grand nombre de contaminants au 
niveau aquatique. 
De nombreuses études écotoxicologiques ont été réalisées en laboratoire, sur des embryons ou 
larves exposés à des contaminants divers (His et al., 1999 ; Nice et al., 2000 ; Geffard et al., 
2003 ; Damiens et al., 2004 ; Losso et al., 2007 ; Paixão et al., 2007). Le stade adulte est très 
étudié aussi, au niveau des dommages immunitaires (Auffret and Oubella, 1997 ; Gagnaire et 
al., 2004) ou génétiques (Bouilly et al., 2004 ; Tanguy et al., 2005 ; Bouilly et al., 2007)  
provoqués par certaines substances. 
Certaines études évaluant l’impact de polluants ont été effectuées in situ, en systèmes ouverts, 
sur des larves (Geffard et al., 2001 ; Quiniou et al., 2007), des juvéniles (Arnold et al., 2004 ; 
Bolton-Warberg et al., 2007) et des adultes (Avery and Dunstan, 1996 ; Amiard-Triquet et al., 
1998 ; Riedel and Valette-Silver, 2002 ; Clara Reboucas do Amaral et al., 2005). 
Cependant, les études en systèmes ouverts ne peuvent qu’évaluer l’impact de contaminants 
déjà présents dans le milieu. Afin d’étudier les effets de polluants dans des conditions réalistes 
du point de vue environnemental, il est nécessaire de développer des systèmes fermés, 
permettant d’exposer les organismes aux substances et concentrations souhaitées. Le manque 
d’informations sur la sensibilité du naissain jeune nous a conduit à mettre en place un système 
de microcosmes in situ adapté à ces organismes, pour évaluer la toxicité de deux pesticides en 
conditions naturelles. 
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4. Pesticides 
La France est le 3ème consommateur mondial de pesticides et le 1er utilisateur en Europe 
(Aubertot et al., 2005) avec 71 600 tonnes de substances actives vendues en 2006 (UIPP, 
2007). Les fongicides et herbicides sont les plus utilisés et représentent respectivement 49% et 
34% des tonnages vendus en France en 2004 (Aubertot et al., 2005). 
Les pesticides testés dans cette étude, ainsi que leurs effets sur le phytoplancton, sont décrits 
brièvement dans les paragraphes suivants. 
Bien qu’il existe un suivi de la contamination des eaux douces par les pesticides consultable 
sur le site de l’IFEN, au niveau marin les seules données accessibles proviennent d’études 
spécifiques et souvent localisées, en particulier au niveau des grands estuaires. Dans le 
Finistère, la Rade de Brest fait l’objet d’un suivi de la pollution par les contaminants 
organiques, depuis 1993. Ces analyses, réalisées par le Laboratoire Idhesa, sont accessibles au 
grand public (http://www.rade-brest.fr/) et concernent des dizaines de substances actives de 
pesticides, dont les quatre herbicides présentés ci-après. Pour chacun d’entre eux, les 
concentrations maximales détectées dans la Rade de Brest entre 1999 et 2007 ont été relevées. 
4.1. Herbicides 
Quatre herbicides ont été testés au cours d’expérimentations in situ. 
4.1.1. Bentazone  
Cet herbicide, commercialisé par BASF AG depuis 1972, appartient à la famille des 
thiadiazines. Il agit en bloquant le transport d’électrons au niveau du photosystème II lors de la 
photosynthèse (Tomlin, 2003). La formulation commerciale testée dans cette étude est le 
Basamaïs®.  
Les analyses réalisées par le laboratoire Idhesa en Rade de Brest de 1999 à 2007 (source : 
http://www.rade-brest.fr/) ont révélé des concentrations maximales de bentazone de 0.01 à 
0.045 µg/L. 
Les impacts de cet herbicide sur le phytoplancton ont été peu étudiés (Tableau 1).  
Rappel : la CEx correspond à la concentration effective de la substance qui entraîne une 
réduction du paramètre mesuré de X% par rapport à une culture témoin. La LOEC, « Lowest 
Observed Effect Concentration », correspond à la concentration la plus faible provoquant un 
effet. 
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Tableau 1 - Effets de la bentazone sur le phytoplancton 
Organisme Origine Expérience Paramètre CE50 LOEC Référence 
Skeletonema costatum Marine Culture 
monospécifique 









Macedo et al., 
2008 









 Hourmant et al., 
in press 
Communauté naturelle Marine Prélèvement in situ Production 
primaire 
 0.1 µM Nielsen et 
Dahllöf, 2007 
L’espèce marine Skeletonema costatum ne semble pas très sensible à la bentazone en culture 
monospécifique, puisque les valeurs de CE50 et de LOEC sont en mg/L (Macedo et al., 2008). 
La diatomée marine Chaetoceros gracilis semble encore moins sensible que Skeletonema 
costatum à la substance pure, avec une CE50 égale à 150 mg/L (Hourmant et al., in press). Par 
contre, lorsque la bentazone est testée en formulation commerciale Basamaïs, la CE50 chute de 
quatre ordres de grandeur, à 60 µg/L. Cela illustre l’influence des adjuvants sur les résultats 
des études de toxicité et l’intérêt d’étudier l’impact des pesticides sous leur forme 
commerciale. Lorsque des communautés naturelles marines sont exposées à cet herbicide à 
0.1 µM (Nielsen et Dahllöf, 2007), ce qui correspond à 24 µg/L (MMbentazone = 240.3 g/mol), 
un effet de l’herbicide sur la production primaire est visible. Bien que cette concentration ne 
soit pas représentative de la contamination des zones côtières, le seul fait de travailler sur les 
communautés donne des valeurs de LOEC 100 fois moins élevées qu’avec Skeletonema 
costatum. Même si le paramètre mesuré n’est pas le même dans les deux cas, il semble que la 
communauté soit plus sensible qu’une espèce cultivée en conditions contrôlées.  
4.1.2. Diméthénamide  
Cet herbicide a été introduit sur le marché par Sandoz AG au début des années 90, mais il est 
aujourd’hui commercialisé par BASF. C’est un chloroacétamide qui perturbe la 
différenciation des tissus, la division et l’élongation cellulaires. Il perturbe la synthèse des 
lipides en inhibant l’élongation des chaînes d’acides gras (Tomlin, 2003). La formulation 
commerciale testée dans cette étude est le Frontier®. Les effets de cet herbicide sur le 
phytoplancton n’ont quasiment pas été étudiés. Couderchet et al. (1998) ont montré que 
l’exposition de l’espèce d’eau douce Scenedesmus acutus à 5 µM (soit 1.38 mg/L, 
MMdiméthénamide = 275.8 g/mol) de diméthénamide entraînait une inhibition de croissance de 
60% ; à 0.1 µM (soit 27.6 µg/L), l’incorporation de l’acide linoléique par cette algue était 
inhibée de 41%. Cette étude illustre bien qu’en fonction du paramètre considéré, l’effet induit 
par l’herbicide peut être détecté pour des concentrations inférieures de deux ordres de 
grandeur. 
En Rade de Brest, cet herbicide était présent entre 1999 et 2007 à des concentrations 
maximales de 0.003 µg/L à 0.037 µg/L (source : http://www.rade-brest.fr/). 
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4.1.3. Glyphosate  
Le glyphosate a été introduit par Monsanto en 1974. Il inhibe l’enzyme 5-enolpyruvoyl-
shikimate-3-phosphate synthase (EPSPS), impliquée dans la voie métabolique de synthèse des 
acides aminés aromatiques (Tomlin, 2003). La formulation commerciale testée dans cette 
étude est le Roundup®. 
Le glyphosate est un herbicide non sélectif très utilisé, aussi bien en agriculture que par les 
particuliers et les services de voiries. Cet herbicide, ainsi que son métabolite l’AMPA, sont 
des contaminants régulièrement détectés en Rade de Brest : entre 1999 et 2007, les 
concentrations maximales de glyphosate mesurées étaient comprises entre 0.08 et 0.41 µg/L ; 
celles d’AMPA étaient comprises entre 0.16 et 0.64 µg/L (source : http://www.rade-brest.fr/). 
Les études réalisées sur le phytoplancton exposé au glyphosate (Tableau 2), en cultures 
monospécifiques, révèlent des effets de cet herbicide sur les paramètres de croissance, 
photosynthèse et chl a, pour des concentrations en mg/L. La réponse de la seule algue marine 
testée est dans le même ordre de grandeur que celle des espèces d’eau douce.   
Tableau 2 - Effets du glyphosate sur le phytoplancton (PEO : Pas d’Effet Observé) 
Organisme Origine  Expérience Paramètre Effet Référence 
Scenedesmus quadricauda Eau douce Culture 
monospécifique 
Taux de croissance 
Photosynthèse 
Contenu chl a 
↓ 2 mg/L 
↓ 2 mg/L 
↓ 2 mg/L 
Wong, 2000 
Chlorella pyrenoidosa Eau douce Culture 
monospécifique 

















Tsui et Chu, 
2003 
Communauté naturelle Eau douce Microcosmes in 
situ 
Nombre d’espèces ↓ 1 µg/L Abdel-Hamid et 
al., 1996 
Communauté naturelle Marine Prélèvement in 
situ 
Production primaire PEO Nielsen et 
Dahllöf, 2007 
Par contre, le nombre d’espèces présentes dans une communauté naturelle d’eau douce 
exposée au glyphosate, a chuté de façon significative dès 1 µg/L (Abdel-Hamid et al., 1996). 
Bien qu’il s’agisse d’une communauté d’eau douce, cette étude montre que de faibles 
concentrations en glyphosate, de l’ordre de celles retrouvées en milieu naturel côtier, peuvent 
affecter la diversité des communautés phytoplanctoniques. De plus, on peut aussi constater 
que la communauté d’eau douce est beaucoup plus sensible que ne le sont les espèces 
cultivées en monospécifique et en conditions contrôlées. La communauté naturelle marine 
testée par Nielsen et Dahllöf (2007) n’a pas montré d’effet du glyphosate sur la production 
primaire, pour une gamme de concentrations de 0.1 µM (soit 16.9 µg/L, MMglyphosate = 169.1 
g/mol) à 10 µM (soit 1.69 mg/L), dans les conditions de l’expérience.  
4.1.4. Nicosulfuron  
Le nicosulfuron a été introduit en 1990 par Du Pont de Nemours, c’est une sulfonylurée qui 
inhibe la biosynthèse des acides aminés essentiels valine et isoleucine. Il stoppe donc la 
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division cellulaire et la croissance de la plante (Tomlin, 2003). La formulation commerciale 
testée dans cette étude est le Milagro®.  
Les concentrations maximales détectées en Rade de Brest de 1999 à 2007 (source : 
http://www.rade-brest.fr/) sont comprises entre 0.006 et 0.025 µg/L. Cet herbicide n’est 
apparemment pas un contaminant majeur de la Rade. 
Les effets du nicosulfuron ont été évalués sur des espèces de phytoplancton et des 
communautés naturelles d’eau douce (Tableau 3).  
Rappel : la NOEC, « No Observed Effect Concentration », ou CSEO « Concentration Sans 
Effet Observé », est la concentration la plus forte pour laquelle aucun effet n’est observé.  
Tableau 3 - Effets du nicosulfuron sur le phytoplancton (PEO : Pas d’Effet Observé) 
Les espèces testées ne semblent pas très sensibles au nicosulfuron, puisque les valeurs de 
CE50, LOEC ou NOEC qui ont été déterminées sur les cultures monospécifiques sont en 
mg/L. Par contre, dans les deux études où l’herbicide a été testé à 10 µg/L sur les 
communautés, un effet opposé est détecté sur la biomasse : dans un cas elle augmente (Seguin 
et al., 2001) alors que dans l’autre cas elle diminue (Leboulanger et al., 2001). Il semble donc 
que là aussi, les communautés soient plus sensibles à l’herbicide que les monocultures, avec 
un effet détectable à 10 µg/L.  
Organisme Origine  Expérience Paramètre Effet Référence 




CE50 croissance 2.2 mg/L Ma et al., 2001 
Chlorella vulgaris Léman 
 
Chlorella vulgaris Villaumur 
 




























































↑ 10 µg/L (2 exp/7) 





















Microcosmes in situ 
CE50 taux de croissance 
NOEC 
CE50 taux de croissance 
NOEC 
CE50 taux de croissance 
NOEC 











↓ 10 µg/L 
Leboulanger et 
al., 2001 
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4.2. Fongicide : époxiconazole 
Le seul fongicide testé dans cette étude est l’époxiconazole, qui est commercialisé par BASF 
depuis 1993. C’est un triazole qui inhibe la C-14-déméthylase impliquée dans la synthèse des 
stérols (Tomlin, 2003). La formulation commerciale testée dans cette étude est l’Opus®. La 
seule étude trouvée sur ce fongicide et une espèce de phytoplancton (Akcha et al., 2008) 
rapporte une augmentation significative du nombre de cassures de brins d’ADN lorsque le 
dinoflagellé marin Karenia mikimotoï est exposé à 100 µg/L d’époxiconazole (formulation 
Opus). Aucune génotoxicité n’est démontrée à 1 et 10 µg/L. 
4.3. Insecticide : chlorpyrifos-éthyl 
Le seul insecticide testé dans cette étude est le chlorpyrifos-éthyl, qui est commercialisé par 
Dow AgroSciences depuis 1965. Il appartient à la famille des organophosphorés, et agit au 
niveau du système nerveux des insectes, en inhibant l’acétylcholinestérase (Tomlin, 2003). La 
formulation commerciale testée dans cette étude est le Dursban 4®.  
Tableau 4 - Effets du chlorpyrifos sur le phytoplancton 
































Bengtson et al., 
2005 
Karenia mikimotoï Marine Culture 
monospécifique Cassures ADN 1 µg/L Akcha et al., 2008 
Les espèces exposées au chlorpyrifos en monocultures, révèlent des CE10 en mg/L, ou 
centaines de µg/L, sauf pour les deux dernières espèces marines dont les valeurs sont proches 
de 40 µg/L. L’étude de Bengtson et al. (2005) semble indiquer une plus grande sensibilité des 
espèces marines à cet insecticide.  
D’autres études ont été réalisées sur l’impact du chlorpyrifos et incluant les communautés 
phytoplanctoniques (DeLorenzo et al., 1999a ; Van Wijngaarden et al., 2005), mais les 
microcosmes étaient aussi composés d’autres éléments du réseau trophique. Les effets 
observés sur le phytoplancton ayant été identifiés comme indirects et dus à la perturbation 
d’autres composants, ces études ne sont pas inclues dans le tableau. 
4.4. Conclusion 
Les pesticides que nous avons choisis de tester dans cette thèse, ont été relativement peu 
étudiés quant à leurs effets potentiels sur le phytoplancton. Parmi eux, le glyphosate semble le 
plus étudié.  
Pesticides Chapitre 1 – Contexte scientifique 
 
60 
Ces pesticides, hormis le chlorpyrifos et l’époxiconazole, ont fait l’objet d’un suivi au niveau 
de la Rade de Brest, depuis 1993. Les valeurs maximales relevées entre 1999 et 2007 font 
apparaître deux tendances : les herbicides bentazone, diméthénamide et nicosulfuron ne sont 
jamais détectés au-delà de 0.045 µg/L. Leurs concentrations maximales restent donc 
inférieures à la valeur symbolique de 0.1 µg/L qui correspond à la norme de potabilité des 
eaux pour les substances prises individuellement. Par contre, le glyphosate et son métabolite 
l’AMPA ont été détectés à des concentrations maximales de 0.41 µg/L et 0.64 µg/L 
respectivement, ce qui est certainement révélateur de l’usage important de cet herbicide sur le 
bassin versant de la Rade de Brest. On peut penser que la Rade est sujette à une contamination 
répétée par le glyphosate et l’AMPA, ce qui est assez inquiétant au niveau écologique. 
D’une manière générale, il faut garder à l’esprit que ces valeurs correspondent à des 
échantillonnages ponctuels, qui, même s’ils sont réguliers, ne permettent pas de rendre compte 
de la dynamique de contamination de la Rade par ces pesticides, ni de leur temps de résidence 
ou de leur vitesse de dilution. Il est fort probable que ces mesures ne soient pas représentatives 
des pics de contamination pouvant intervenir lors des épisodes pluvieux qui suivent les 
périodes d’application de ces substances. 
Les travaux réalisés sur les pesticides étudiés dans cette thèse, même s’ils sont peu nombreux, 
permettent tout de même d’aboutir à plusieurs constats : 
– la sensibilité des espèces testées en monocultures ne semble pas dépendre de leur 
milieu d’origine (eau douce ou marine) ; 
– cette sensibilité dépend de la méthode d’analyse appliquée, et la différence peut 
être de plusieurs ordres de grandeur ; 
– il semble que les communautés soient beaucoup plus sensibles que les espèces 
testées individuellement, avec là aussi une réponse qui intervient plusieurs ordres 
de grandeurs avant la réponse monospécifique. 
C’est pourquoi, pour ce travail de thèse, nous avons choisi de travailler sur des communautés 
phytoplanctoniques marines, dont la sensibilité aux pesticides a été relativement peu étudiée. 
Les niveaux de contamination des eaux côtières nous ont conduit à travailler avec des 
concentrations représentatives de celles retrouvées (0.1 µg/L) ou correspondant à un pic de 
pollution (1 µg/L). Mais les besoins de validation des outils et méthodes appliqués nous ont 
aussi conduit à tester des concentrations plus élevées, qui pourraient intervenir lors d’un pic 
exceptionnel de pollution en estuaire, mais plus proche des concentrations relevées en eau 
douce (10 µg/L). La concentration la plus élevée que nous avons testée (100 µg/L), n’est pas 
du tout représentative des niveaux de contamination en milieu naturel, mais elle était destinée 
à obtenir des « témoins positifs » de nature à valider les méthodes appliquées. 
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1. Localisation des sites expérimentaux 
Trois séries d’expériences de terrain ont été réalisées, sur deux sites expérimentaux dans le sud 
du Finistère (Figure 3) : 
– l’archipel de Glénan en 2004 et 2005 
– la baie de Port-la-Forêt en 2006. 
 
Figure 3 - Localisation 
des sites expérimentaux 
 
1.1. Archipel de Glénan 
Cet archipel qui fait partie de la commune de Fouesnant est situé à 47°43′N 04°00′W, à 
environ 9 milles marins au sud de Concarneau. Il est constitué de 9 îles et de nombreux îlots 
(Figure 4). L’île principale, Saint-Nicolas, compte quelques habitations qui sont surtout 
occupées pendant la belle saison. Le classement d’une partie de l’archipel en Réserve 
Naturelle y proscrit l’usage de pesticides. Ce site a été choisi en raison de son éloignement des 
côtes et de l’absence de sources majeures de pollution anthropique. Les pollutions potentielles 
peuvent provenir des nombreux bateaux qui y transitent ou y séjournent durant la saison 
touristique. Les principales zones de mouillage sont La Pie et La Chambre, respectivement à 
l’est et au sud de St-Nicolas. 
Le site expérimental est situé au nord de St-Nicolas et à l’ouest de l’île de Brunec. La 
profondeur est comprise entre 8 et 12 m en fonction de l’heure et du coefficient de marée.  




Figure 4 - Emplacement du site expérimental dans l'archipel de Glénan 
1.2. Baie de Port-la-Forêt 
Le second site expérimental est situé dans la baie de Port-la-Forêt (Figure 5), à environ 700 m 
de la côte de Beg-Meil, sur une ancienne concession ostréicole (47°52’12”N, 03°58’35”W). 
Ce site est davantage soumis aux apports anthropiques par rapport au site de l’archipel : les 
zones de mouillage y sont plus nombreuses et plus importantes (Beg-Meil, Cap-Coz, La Forêt 
Fouesnant, Concarneau), et la baie, très fréquentée en période touristique, est entourée de 
parcelles agricoles.  
 
 
Figure 5 - Emplacement du site expérimental dans la baie de Port-la-Forêt 
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2. Dispositif expérimental 
Les microcosmes in situ étaient constitués de flacons en verre de 2.3 L fermés 
hermétiquement et disposés sur des structures en inox immergées dans le milieu naturel. Au 
cours des expériences réalisées sur le phytoplancton et le naissain d’huîtres, les réplicats (4 à 
6) de chaque condition testée étaient répartis uniformément sur tout le pourtour des structures 
en inox. 
2.1. Microcosmes : phytoplancton (2004, 2005, 2006) 
Afin de tester l’impact des pesticides sur les communautés naturelles de phytoplancton, les 
bouteilles étaient remplies avec 2 L d’eau de surface du site expérimental filtrée à 200 µm. 
Cette filtration avait pour but d’éliminer les débris et particules grossières. Les microcosmes 
contenaient donc les communautés microbiennes eucaryotes et procaryotes, ainsi que le 
zooplancton de taille inférieure à 200 µm et 300 mL d’air.  
Au cours des expériences, un renouvellement partiel du contenu des microcosmes était 
effectué tous les deux à quatre jours (de la Broise et Palenik, 2007), en fonction des conditions 
météorologiques, afin de reproduire au mieux les fluctuations des masses d’eau. Le 
renouvellement était réalisé avec de l’eau de surface du site expérimental filtrée à 200 µm, à 
raison de 5% du volume par jour : ainsi, après deux, trois ou quatre jours en immersion, 
200 mL, 300 mL ou 400 mL de chaque microcosme étaient collectés dans des bidons et 
remplacés par le même volume d’eau de surface du site expérimental filtrée à 200 µm. 
Les six formulations commerciales décrites dans le chapitre 1, partie « 4. Pesticides » ont été 
testées sur les communautés naturelles de phytoplancton, à 0.1 µg/L, 1 µg/L, 10 µg/L et 
100 µg/L de substance active ajoutée. 
2.2. Microcosmes : phytoplancton et naissain d’huîtres 
(2006) 
Ces microcosmes étaient constitués de la même manière que les microcosmes 
phytoplanctoniques. Chaque microcosme contenait en plus une plaque de PVC sur laquelle le 
naissain d’huîtres avait été « capté » au préalable (Figure 6 et Figure 7). 
Lors de l’expérience avec le naissain, la seule nourriture apportée à ce dernier était constituée 
par le phytoplancton naturel présent dans l’eau. Afin de garantir des apports suffisants, tous les 
deux jours le contenu des microcosmes en eau était complètement récupéré en bidons et 
remplacé par de l’eau de surface du site expérimental. À chaque renouvellement complet, une 
dose de pesticide était ajoutée aux microcosmes contaminés. 
Deux formulations commerciales ont été testées sur le naissain : l’herbicide Basamaïs 
(bentazone) et le fongicide Opus (époxiconazole). 





Figure 6 - Photo d'un microcosme 
contenant le phytoplancton naturel et le 
naissain d'huîtres 
Figure 7 - Schéma d’un microcosme contenant le phytoplancton 
naturel et le naissain d'huîtres 
2.3. Structure supportant les microcosmes 
Les microcosmes étaient disposés sur trois structures en inox (Figure 8), pouvant chacune 
porter 36 microcosmes. Ces structures, de 3 m de diamètre et 2 m de hauteur, étaient 
constituées de la manière suivante : les emplacements pour les microcosmes étaient situés sur 
un cercle supporté par quatre tiges cintrées équipées de flotteurs. Le tout était fixé à une chaîne 
(Figure 9), elle-même suspendue à une bouée de surface et reliée à un corps-mort en béton de 
400 kg au niveau du sol. Le système était conçu avec une longueur de chaîne suffisante pour 
que les microcosmes soient maintenus à 4 m (Site Glénan) ou 6 m (Site Port-la-Forêt) de la 





4 ou 6 m
2 m
bouée





Figure 8 - Photo de la structure en inox servant de 
support aux microcosmes Figure 9 - Schéma représentant la structure en inox in situ 
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Lors des interventions sur site, les trois structures étaient successivement remontées à la 
surface grâce à un système de cordages. Chaque structure était ensuite hissée sur la proue 
d’une prame (Figure 10). Sa forme circulaire permettait de la faire tourner autour de la proue, 
afin d’effectuer le renouvellement des microcosmes en évitant une exposition prolongée de 
toutes les bouteilles au soleil. De cette manière, la stabilité de l’ensemble (prame et structure) 
était maintenue, le centre de gravité étant situé sous la prame. 




Figure 10 - Manipulation de la structure  
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3. Traitement des échantillons 
Le dernier jour des expériences, l’ensemble des bouteilles était récupéré et acheminé au 
laboratoire. Les bouteilles étaient maintenues à l’obscurité lors des étapes de transport et 
filtration, jusqu’à la congélation des échantillons.  
3.1. Communautés phytoplanctoniques 
Les analyses effectuées lors des expériences sur les communautés phytoplanctoniques sont 






a    b    c    d    a    b     c    d     a    b    c   d
10               100            C o ntro ls
 
Figure 11 - Traitement des microcosmes contenant les communautés phytoplanctoniques 
3.1.1. Extraction d’ADN 
Ce protocole est décrit dans la partie «Materials and methods: nucleic acid extraction» de 
l’Article 1 – Comparative study of three analysis methods (TTGE, flow cytometry and 
HPLC) for xenobiotic impact assessment on phytoplankton communities p.78. 
3.1.2. Amplification de l’ADN 
Ce protocole est décrit dans la partie « Materials and methods: PCR » de l’Article 1 – 
Comparative study of three analysis methods (TTGE, flow cytometry and HPLC) for 
xenobiotic impact assessment on phytoplankton communities p.78. 
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3.1.3. Empreintes génétiques 
Ce protocole est décrit dans la partie « Materials and methods : TTGE » de l’Article 1 – 
Comparative study of three analysis methods (TTGE, flow cytometry and HPLC) for 
xenobiotic impact assessment on phytoplankton communities p.78. 
3.1.4. Cytométrie en flux 
Ce protocole est décrit dans la partie « Materials and methods : flow cytometry » de l’Article 
1 – Comparative study of three analysis methods (TTGE, flow cytometry and HPLC) for 
xenobiotic impact assessment on phytoplankton communities p.79. 
3.1.5. Empreintes pigmentaires par HPLC 
Ce protocole est décrit dans la partie « Materials and methods : HPLC of pigments » de 
Article 1 – Comparative study of three analysis methods (TTGE, flow cytometry and HPLC) 
for xenobiotic impact assessment on phytoplankton communities , p. 79. 
3.1.6. Identification et dénombrement au microscope 
Ce protocole est décrit dans la partie « Materials and methods : species determination » de 
l’Article 1 – Comparative study of three analysis methods (TTGE, flow cytometry and 
HPLC) for xenobiotic impact assessment on phytoplankton communities p.80. 
3.1.7. Analyses statistiques 
Ce protocole est décrit dans la partie « Materials and methods : statistical analysis » de 
l’Article 1 – Comparative study of three analysis methods (TTGE, flow cytometry and 
HPLC) for xenobiotic impact assessment on phytoplankton communities p.80. 
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3.2. Naissain d’huîtres 




Figure 12 - Traitement des microcosmes contenant les communautés phytoplanctoniques et le naissain d'huîtres 
3.2.1. Production et fixation des larves 
Ce protocole est décrit dans la partie « Materials and methods : production of pediveligers » 
de l’Article 3 – In situ microcosms, a tool for assessment of pesticide impacts on oyster spat 
(Crassostrea gigas), p.107. 
3.2.2. Répartition des plaques en microcosmes 
Ce protocole est décrit dans la partie « Materials and methods : preparation of spat plates » de 
l’Article 3 – In situ microcosms, a tool for assessment of pesticide impacts on oyster spat 
(Crassostrea gigas), p.108. 
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3.2.3. Évaluation de la mortalité 
Ce protocole est décrit dans la partie « Materials and methods : image analysis of oysters » de 
l’Article 3 – In situ microcosms, a tool for assessment of pesticide impacts on oyster spat 
(Crassostrea gigas), p.109. 
3.2.4. Évaluation de la croissance 
Ce protocole est décrit dans la partie « Materials and methods : image analysis of oysters » de 
l’Article 3 – In situ microcosms, a tool for assessment of pesticide impacts on oyster spat 
(Crassostrea gigas), p.109-110. 
3.2.5. Mesure de la matière organique et des cendres 
Ce protocole est décrit dans la partie « Materials and methods : spat OW content » de l’Article 
3 – In situ microcosms, a tool for assessment of pesticide impacts on oyster spat (Crassostrea 
gigas), p.110. 
3.2.6. Mesure de la chlorophylle a 
Ce protocole est décrit dans la partie « Materials and methods : chlorophyll a » de l’Article 3 – 
In situ microcosms, a tool for assessment of pesticide impacts on oyster spat (Crassostrea 
gigas), p.109. 
3.2.7. Analyses statistiques 
Ce protocole est décrit dans la partie « Materials and methods : statistical analysis » de 
l’Article 3 – In situ microcosms, a tool for assessment of pesticide impacts on oyster spat 
(Crassostrea gigas), p.110. 
3.3. Pesticides 
3.3.1. Glyphosate et AMPA 
Ce protocole est décrit dans la partie « Materials and methods : pesticide » de Article 2 – 
Impact of Roundup on the marine microbial community, as shown by an in situ microcosm 
experiment 
3.3.2. Autres pesticides testés 
Ce protocole est décrit dans la partie « Materials and methods : Pesticides » de l’Article 3 – In 
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1. Comparaison de trois méthodes d’analyse des 
communautés : impact du fongicide Opus 
1.1. Introduction 
Lorsque des communautés sont exposées à un contaminant pouvant affecter certaines 
fonctions physiologiques, il se peut que la fonction mesurée au niveau de la communauté 
entière ne permette pas la mise en évidence d’effets toxiques. En effet, les membres de la 
communauté qui ne sont pas affectés par le contaminant peuvent compenser les effets de ce 
dernier et maintenir le fonctionnement de la communauté (Dahl et Blanck, 1996 ; Petersen et 
Gustavson, 2000 ; Caquet et al., 2001). C’est pourquoi nous avons choisi, pour nos 
expériences sur les communautés phytoplanctoniques, d’appliquer des méthodes d’analyse de 
la structure des communautés et non de leurs fonctions.  
Les variations naturelles des communautés peuvent masquer les perturbations occasionnées 
par les toxiques (Barry et Logan, 1998). La sensibilité des méthodes appliquées pour détecter 
un effet est donc un critère primordial pour conclure quant à la toxicité de la substance 
étudiée. Cette sensibilité dépend aussi de la variable analysée pour étudier la structure des 
communautés.  
Dans l’étude qui suit, des communautés microbiennes (<200 µm) naturelles ont été exposées 
en microcosmes in situ au fongicide Opus (époxiconazole), à 1, 10 et 100 µg/L de substance 
active, pendant 12 jours.  
Trois méthodes d’analyse de la structure des communautés ont été choisies, afin de comparer 
leurs sensibilités respectives dans la détection d’effets liés à l’exposition au fongicide : 
– la TTGE, qui permet d’obtenir une empreinte génétique représentant la diversité 
d’un gène  au sein d’une communauté (ici le gène codant pour l’ARN ribosomal 
eucaryote 18S) ; 
– la cytométrie en flux, qui permet de discriminer certaines populations 
photosynthétiques en fonction de critères liés à la morphologie et au contenu en 
chlorophylle et phycoérythrine ; 
– l’HPLC des pigments, qui permet d’obtenir une empreinte pigmentaire de la 
communauté photosynthétique. 
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Article 1 – Comparative study of three analysis 
methods (TTGE, flow cytometry and HPLC) 
for xenobiotic impact assessment on 
phytoplankton communities  
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Le but de l’étude décrite dans ce premier article était d’exposer des communautés 
microbiennes naturelles au fongicide Opus (époxiconazole) à 1, 10 et 100 µg/L, en 
microcosmes in situ. 
Les microcosmes étaient uniquement constitués par les communautés microbiennes naturelles 
(<200 µm) procaryotes et eucaryotes, autotrophes et hétérotrophes, prélevées directement sur 
le site expérimental. Afin de maintenir une composition de la communauté comparable à 
l’environnement naturel, une partie du contenu des microcosmes était renouvelée tous les 
deux jours (200 mL) avec de l’eau du site expérimental filtrée à 200 µm.  
L’exposition des communautés a duré 12 jours. Les analyses ont été réalisées uniquement sur 
le contenu des microcosmes au dernier jour de l’expérience. Trois méthodes d’analyse des 
communautés ont été appliquées : 
– l’analyse d’image des gels de TTGE, effectuée sur les communautés eucaryotes, 
a permis de mettre en évidence un changement significatif des empreintes 
génétiques des communautés exposées à 10 et 100 µg/L d’Opus, par rapport aux 
communautés témoins. De plus, le nombre de bandes détectées à 100 µg/L était 
significativement moindre ; 
– la cytométrie en flux a été appliquée aux échantillons sans marquage préalable : 
n’étaient donc visibles que les populations auto-fluorescentes, c’est-à-dire la 
communauté photosynthétique. Aucun effet de l’Opus n’a été démontré à 1 et 
10 µg/L, mais deux populations étaient significativement différentes des témoins 
à 100 µg/L : la population de Synechococcus (procaryote) avait une abondance 
égale à 260% de sa valeur dans les témoins, alors que l’abondance des 
prasinophycées a chuté à 2% de la valeur observée dans les témoins ;  
– l’analyse des pigments par HPLC a permis de montrer une perturbation de la 
communauté photosynthétique, mais seulement à 100 µg/L d’Opus : quatre 
pigments n’étaient plus détectés alors que quatre autres présentaient un ratio par 
rapport à la chl a significativement différent de celui des témoins. 
Aucune des trois méthodes utilisées pour analyser les communautés microbiennes n’a permis 
de détecter des effets de l’Opus à 1 µg/L. D’un point de vue environnemental, il semblerait 
donc que ce fongicide ne représente pas un grand risque pour l’équilibre des communautés 
microbiennes au niveau côtier. Cependant, il serait intéressant de tester cette substance à 
d’autres périodes de l’année et/ou sur d’autres types de communautés (ex : estuariennes) avant 
de conclure quant à son impact.  
La TTGE a donc permis de détecter des différences dans les empreintes génétiques des 
communautés exposées à 10 µg/L d’Opus, par rapport aux témoins, alors qu’aucun effet n’est 
visible par la cytométrie ou l’HPLC. Cette différence peut s’expliquer par deux hypothèses : 
– la TTGE serait plus sensible pour détecter un effet, du fait du critère utilisé. En 
effet, la diversité génétique des séquences du gène codant pour l’ARNr 18S peut 
être reliée aux espèces présentes. En cytométrie (morphologie, chlorophylle et 
phycoérythrine) et HPLC (contenu pigmentaire), les critères de discrimination 
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correspondent à des niveaux taxonomiques plus élevés, relatifs aux genres, 
classes ou autres. De ce fait, la TTGE apporterait une vision plus fine des 
modifications de structure des communautés ;  
– il se peut aussi que les éléments affectés par l’Opus à 10 µg/L soient des 
eucaryotes non photosynthétiques, ce qui expliquerait que les modifications 
soient visibles en TTGE et pas avec les deux autres méthodes d’analyse ciblées 
sur les organismes photosynthétiques. Comme les bandes discriminantes n’ont 
pas pu être excisées et séquencées, cette hypothèse n’a pas pu être vérifiée. 
Ces effets de l’Opus à 10 µg/L pourraient être directs, sur quelques éléments 
photosynthétiques non majoritaires, et/ou sur des éléments hétérotrophes. Mais il pourrait 
aussi s’agir d’effets indirects, par l’intermédiaire de procaryotes hétérotrophes. 
Lorsque les communautés sont exposées à 100 µg/L d’Opus, des effets sont détectés avec les 
trois méthodes et révèlent des impacts importants. Cette concentration, non réaliste de point de 
vue environnemental, a été mise en œuvre afin de générer des effets massifs détectables par 
les trois méthodes. Il semble que les éléments de la communauté sont impactés de manière 
différente, ainsi les prasinophytes voient leur abondance décliner tandis que l’abondance de 
Synechocccus augmente fortement. Certains pigments disparaissent ou diminuent alors que 
d’autres augmentent. Ces effets résultent probablement d’actions directes et indirectes du 
fongicide sur les éléments eucaryotes, procaryotes, photosynthétiques et hétérotrophes. Il en 
résulte une restructuration des relations de compétition et de prédation au sein de la 
communauté dans son ensemble, avec certains taxons pouvant occuper les niches écologiques 
laissées vacantes par d’autres.  
Cette première étude suggère une plus grande sensibilité de la TTGE pour la détection d’effets 
de contaminants sur la structure des communautés microbiennes. Cette méthode d’analyse a 
été appliquée lors d’une seconde étude d’impact d’un herbicide, le Roundup (glyphosate), 
mais cette fois en ciblant aussi les communautés procaryotes avec le gène codant pour l’ARNr 
16S. 
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2. Impact du Roundup sur les communautés 
microbiennes marines 
2.1. Introduction 
Le glyphosate est un herbicide à large spectre, très utilisé dans le monde, mais dont les effets 
sur les communautés microbiennes marines n’ont quasiment pas été étudiés. Pourtant, ce 
pesticide est susceptible de représenter un  risque en milieu marin, du fait de son utilisation 
importante pour les usages agricoles, mais aussi par les services de voirie et les particuliers. 
Parmi les six substances testées dans cette thèse, le glyphosate est celle dont les concentrations 
en Rade de Brest sont les plus importantes. Ainsi, des concentrations maximales de 0.41 µg/L 
de glyphosate, et 0.64 µg/L d’AMPA, son métabolite, ont été relevées par le Laboratoire 
Idhesa  entre 2002 et 2004, sur des masses d’eau de salinité 27 ‰ ou plus (source : 
http://www.rade-brest.fr/). Dans la baie de Marennes-Oléron (salinité 33 ‰), c’est une 
concentration d’1.2 µg/L de glyphosate qui a été mesurée sur une période de 11 jours en 2004 
(Burgeot et al., 2007).  
Pour évaluer les effets éventuels du glyphosate sur les communautés microbiennes en milieu 
côtier, les communautés naturelles (<200 µm) ont été exposées, en microcosmes in situ, à la 
formulation commerciale Roundup (1 et 10 µg/L de glyphosate), pendant sept jours. Afin de 
mimer les fluctuations de l’environnement naturel, une partie du contenu des microcosme était 
renouvelée tous les deux jours (200 mL) avec de l’eau du site expérimental filtrée à 200 µm. 
Ce deuxième article avait deux objectifs : 
– valider le système expérimental utilisé par rapport au milieu naturel, en 
comparant les communautés des microcosmes à celles du milieu environnant ; 
– exposer les communautés microbiennes en microcosmes in situ, au Roundup à 
des concentrations réalistes du point de vue environnemental afin d’en évaluer 
les effets en analysant les communautés par TTGE et cytométrie en flux. 
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Article 2 – Impact of Roundup on the marine 
microbial community, as shown by an in 
situ microcosm experiment 
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Le but de l’étude décrite dans ce deuxième article était d’exposer des communautés 
microbiennes naturelles à des concentrations réalistes de glyphosate sous la forme 
commerciale Roundup, en microcosmes in situ.  
L’utilisation de communautés naturelles exposées in situ répond à un objectif : obtenir des 
résultats extrapolables à l’environnement naturel. Or, le simple confinement des communautés 
dans un volume réduit peut aboutir à une dérive quantitative et/ou qualitative de celles-ci, du 
fait de « l’effet bouteille ». L’extrapolation de données issues de microcosmes in situ nécessite 
donc de s’assurer que les communautés en microcosmes sont représentatives des 
communautés de l’environnement naturel au même moment. Au premier et au dernier jour de 
l’expérience, nous avons effectué des analyses sur l’eau de surface du site expérimental, que 
nous avons comparé aux microcosmes témoins au dernier jour de l’expérience.  
Il apparaît que le système testé permet de maintenir, sur le temps de l’expérience, les 
communautés en microcosmes dans les gammes de fluctuations observées pour les 
communautés du milieu environnant, pour les paramètres d’abondance des picoeucaryotes, 
pour la chl a et pour les analyses microscopiques (nombre d’espèces, indices de Shannon, 
abondances relatives des principaux groupes ou taxons).  
Les principaux résultats obtenus révèlent un effet du Roundup à 1 et 10 µg/L sur les 
empreintes génétiques des communautés procaryotes (TTGE). Le procaryote 
photosynthétique Synechococcus ne paraît pas affecté par le Roundup, comme indiqué par les 
analyses de cytométrie en flux. Les procaryotes impactés seraient donc probablement des 
hétérotrophes.  
Une augmentation significative de l’abondance des prasinophycées est détectée par cytométrie 
en flux à 10 µg/L, mais cette tendance est suspectée dès 1 µg/L (p = 0.06). Cet effet est 
probablement lié à l’occupation d’une niche écologique laissée vacante. Comme les 
empreintes génétiques du 18S ne semblent pas modifiées par l’herbicide, on peut penser que 
les changements intervenus au niveau des prasinophycées sont minimes et invisibles sur une 
empreinte pouvant représenter des organismes très variés (cellules autotrophes et/ou 
hétérotrophes, brouteurs).  
Le Roundup a un impact significatif sur les communautés microbiennes marines à partir de 1 
µg/L. Étant donné que tous les éléments de la boucle microbienne sont liés les uns aux autres, 
les effets observés peuvent être directs ou indirects, résulter d’effets sur la physiologie des 
organismes, sur les nutriments via la compétition trophique, ou encore sur la pression de 
prédation. 
Cette étude a permis de montrer que le système de microcosmes utilisé est comparable au 
milieu environnant sur le temps de l’expérience. Le Roundup est susceptible de perturber les 
communautés microbiennes procaryotes dès 1 µg/L (0.13 µg/L détectés dans les 
microcosmes), une concentration représentative de la pollution par cet herbicide en zone 
côtière. Pour des concentrations plus élevées, l’herbicide pourrait entraîner des réactions en 
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cascade, impliquant aussi certains éléments photosynthétiques de la communauté eucaryote. Il 
est donc nécessaire de continuer à étudier les effets du Roundup sur les communautés 
microbiennes marines, afin de mieux caractériser les cibles, les mécanismes d’action ainsi que 
les effets potentiels sur des niveaux trophiques supérieurs.  
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3. Utilisation de microcosmes in situ pour évaluer 
l’impact de pesticides sur du naissain d’huître creuse  
3.1. Introduction 
L’apport de pesticides en milieu côtier et estuarien est susceptible de perturber la structuration 
des communautés microbiennes procaryotes et/ou eucaryotes (DeLorenzo et al., 1999a ; 
1999b) et leur fonctionnement. Cela peut aussi affecter la quantité et/ou la qualité des 
nutriments qui transitent par cette boucle microbienne et qui sont transmis aux niveaux 
trophiques supérieurs (DeLorenzo et al., 1999a).  
Parmi les niveaux trophiques supérieurs, les organismes filtreurs comme les huîtres se 
nourrissent principalement de phytoplancton. Leur survie et leur croissance dépendent en 
partie de la qualité des cellules ingérées (Brown et MacCausland, 2000). Ces organismes sont 
particulièrement exposés aux polluants, dont les pesticides, en raison de leur nutrition par 
filtration et de leur mode de vie fixé sur un substrat. Ils ne peuvent pas « fuir » les conditions 
défavorables et sont donc soumis aux variations physiques, chimiques et biologiques de leur 
environnement.  
Les huîtres sont des organismes sentinelles, car intégrateurs de la pollution environnante. Bien 
que leur utilisation pour des tests d’écotoxicité soit largement répandue, la plupart des études 
sont réalisées en laboratoire, sur des organismes aux stades embryo-larvaire (His et al., 1999 ; 
Lyons et al., 2002 ; Geffard et al., 2003 ; Losso et al., 2007 ; Wessel et al., 2007) ou adulte 
(Auffret and Oubella, 1997 ; Gagnaire et al., 2004 ; Bouilly et al., 2007). Certaines études in 
situ ont permis d’évaluer la toxicité de polluants sur des larves (Geffard et al., 2001 ; Quiniou 
et al., 2007), juvéniles (Arnold et al., 2004 ; Bolton-Warberg et al., 2007) et adultes (Christl et 
al., 2004). Le jeune naissain est quasiment absent des études écotoxicologiques. Or ce stade 
présente l’avantage d’être fixé, moins fragile que les stades précoces, et sa taille réduite 
permet d’inclure un nombre important d’organismes dans chaque unité expérimentale. De 
plus, les tests peuvent être conduits sur de plus longues périodes que les tests sur des larves, 
qui durent généralement 24 à 72 h. 
C’est pourquoi nous avons choisi d’intégrer du naissain d’huîtres dans nos microcosmes, afin 
de réaliser l’exposition simultanée des communautés microbiennes et des filtreurs à deux 
pesticides, en conditions naturelles. L’étude présentée dans le troisième et dernier article avait 
trois objectifs principaux : 
– développer un outil permettant d’exposer du naissain in situ, en conditions 
naturelles, avec une faible mortalité et une croissance significative ; 
– évaluer la toxicité de l’herbicide bentazone (Basamaïs®, BASF) et du fongicide 
époxiconazole (Opus®, BASF) sur la mortalité, la croissance et le contenu en 
matière organique du naissain d’huître creuse Crassostrea gigas ; 
– réaliser en parallèle un test en laboratoire pour déterminer si le système de 
microcosmes est transposable à des conditions contrôlées mais proches des 
conditions naturelles. 
Utilisation de microcosmes in situ pour évaluer l’impact 
de pesticides sur du naissain d’huître creuse 
Chapitre 3 – Impact des pesticides sur le 
phytoplancton naturel et le naissain d’huîtres 
 
106 
Article 3 – In situ microcosms, a tool for assessment of 
pesticide impacts on oyster spat (Crassostrea gigas) 
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L’étude décrite dans cet article avait pour but d’exposer du naissain d’huître creuse 
Crassostrea gigas, à deux pesticides, l’herbicide bentazone (Basamaïs) et le fongicide 
époxiconazole (Opus) en conditions naturelles en microcosmes in situ. Le naissain a été 
exposé in situ aux deux pesticides seuls à 10 et 70 µg/L, ainsi qu’à un mélange des deux 
pesticides, chacun à 10 µg/L. Simultanément, quatre microcosmes témoins étaient maintenus 
au laboratoire dans un aquarium thermostaté à 18°C (température du milieu au moment de 
l’expérience) et exposés à la lumière naturelle tamisée.  
Afin de garantir au naissain un apport nutritif suffisant, le contenu des microcosmes était 
renouvelé en totalité tous les deux jours, avec de l’eau du milieu. De cette façon, nous avons 
obtenu, en 13 jours, une augmentation moyenne de la longueur des coquillages de 44%. Ponis 
et al. (2003), travaillant sur du naissain privé de nourriture, ont observé une croissance du 
naissain de 11% en quatre semaines d’expérience, soit huit fois moins que dans notre 
expérience. Cela suggère que nos conditions expérimentales n’étaient pas limitantes en 
nourriture pour les huîtres. 
Étant donné que la croissance du naissain n’est pas forcément équivalente selon les deux axes 
de la coquille, nous avons choisi de l’évaluer en fonction de l’évolution de la surface des 
coquilles. Les plaques de tous les microcosmes ont été photographiées au premier et dernier 
jour de l’expérience, de cette façon nous avons pu mesurer la croissance sur les mêmes 
organismes au jour 0 et au jour final. De même la mortalité a été évaluée de manière 
individuelle. 
Les conditions expérimentales ont permis d’obtenir pour les témoins in situ une mortalité 
d’environ 20% et une croissance d’environ 126% sur les 13 jours de l’expérience. Ces 
résultats illustrent qu’il est possible de maintenir du naissain en conditions naturelles de 
lumière, température et nourriture, sans aboutir à une mortalité massive et avec une croissance 
très significative, pendant deux semaines. Cela permet de valider l’outil des microcosmes in 
situ pour la réalisation de tests de toxicité en milieu naturel.  
Les paramètres de mortalité et contenu en matière organique n’ont pas permis de montrer des 
différences significatives sur le naissain exposé aux différents traitements de pesticides, par 
rapport aux témoins. Par contre, l’évaluation de la croissance des coquilles a permis de mettre 
en évidence des différences très significatives : alors que la croissance du naissain exposé aux 
pesticides seuls à 10 µg/L est équivalente à celle des témoins, le naissain exposé au mélange 
des deux pesticides à 10 µg/L a vu sa croissance réduite de moitié. Il s’agit d’un effet 
synergique des deux pesticides.  
La comparaison des témoins in situ avec les témoins de laboratoire n’a mis en évidence 
aucune différence significative pour les paramètres mesurés sur le naissain.  
Cette étude visait à étudier les effets de deux pesticides sur des herbivores, en présence de 
communautés microbiennes naturelles (<200 µm), exposés aux conditions naturelles de 
l’environnement. La méthodologie proposée a permis le maintien du naissain pendant deux 
semaines, avec une survie acceptable et une croissance importante. Le système décrit pourrait 
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être utilisé pour tester tous types de substances sur des organismes juvéniles fixés. Il permet de 
tester simultanément plusieurs molécules et/ou concentrations, avec un nombre de réplicats 
suffisant pour une validation statistique des résultats.  
Le résultat principal est un effet synergique des deux pesticides sur la croissance du naissain 
lorsqu’il est exposé à un mélange de 10 µg/L d’Opus et 10 µg/L de Basamaïs. Le protocole 
appliqué n’avait pas pour objectif de caractériser la cause des effets observés, effets qui 
pourraient être directs et/ou indirects : 
– effet direct du mélange sur la physiologie des huîtres ; 
– effet indirect du mélange sur la qualité et/ou la quantité de la communauté 
phytoplanctonique, source alimentaire du naissain ; 
Les éléments à notre disposition ne nous permettent pas de conclure quant à l’origine des 
effets observés. 
L’effet synergique des deux pesticides à 10 µg/L sur la croissance des huîtres soulève la 
question du seuil de toxicité de ce mélange. En effet, si la concentration appliquée pourrait 
éventuellement correspondre à un pic ponctuel et exceptionnel de pollution au niveau de 
l’amont d’un estuaire, elle n’est pas représentative de la pollution couramment détectée au 
niveau estuarien et côtier. Il aurait été intéressant de tester ce mélange à des concentrations 
inférieures, afin de déterminer un seuil de toxicité. Même si la réponse des organismes n’est 
pas forcément linéaire en fonction des concentrations d’exposition, il est très probable que 
l’effet de réduction de la croissance intervienne pour un mélange de concentrations inférieures 
à 10 µg/L. Cela pourrait éventuellement représenter un risque pour des organismes soumis 
aux pollutions lors des épisodes importants de lessivage des sols.  
Cette étude illustre que le seuil de toxicité d’un pesticide seul est susceptible d’être modifié en 
fonction des autres substances présentes dans le milieu. Ainsi, si nous n’avions pas testé le 
mélange, nous aurions conclu à une absence d’effet de chacun des deux pesticides à 10 µg/L 
sur la croissance du naissain. Les tests réalisés avec une substance seule peuvent donc, dans 
certains cas, sous-estimer la toxicité environnementale de la substance. La synergie démontrée 
dans cet étude n’est pas la seule interaction possible entre pesticides : les effets peuvent aussi 
être antagonistes ou additifs. Même s’il n’est pas réaliste de tester toutes les substances avec 
toutes les combinaisons possibles, dans l’environnement naturel les organismes sont exposés à 
une multitude de molécules. Il serait donc plus pertinent de considérer, pour les études 
écotoxicologiques, les molécules retrouvées dans le milieu naturel, aux plus fortes 
concentrations et/ou fréquences, afin de tester leurs impacts en mélange sur divers éléments 
du réseau trophique.  
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4. Synthèse générale 
Les trois articles présentés ne rapportent qu’une partie des résultats obtenus pendant cette 
thèse, mais ils décrivent la démarche analytique appliquée aux échantillons et illustrent les 
traitements appliqués aux données. L’ensemble des expériences réalisées, ainsi que les 
résultats obtenus sont présentés ci-après sous forme synthétique.  
L’un des objectifs de cette thèse était de prendre en compte l’évolution temporelle des 
assemblages microplanctoniques dans les expériences d’exposition aux pesticides. C’est 
pourquoi les expériences se sont déroulées de la fin du printemps jusqu’à la fin de l’été 
(Tableau 5). La possibilité d’extrapolation des résultats obtenus dans ce genre d’études dépend 
de la représentativité des conditions expérimentales par rapport à l’environnement naturel. 
Dans certains cas, une comparaison entre les microcosmes témoins et l’eau libre de surface du 
site expérimental a été réalisée, afin d’évaluer si les communautés confinées montraient une 
évolution comparable aux fluctuations observées dans l’environnement naturel.  
Les concentrations en pesticides doivent également être choisies pour leur représentativité 
environnementale. En milieu côtier, bien que peu de données soient disponibles concernant 
les concentrations détectées en pesticides, ceux-ci sont généralement retrouvés à moins 
d’1 µg/L (Lehotay et al., 1999 ; Steen et al., 2001 ; Oros et al., 2003). En Rade de Brest, seuls 
le glyphosate et son métabolite l’AMPA ont parfois été détectés à des concentrations proches 
de 0.5 µg/L. Quelle que soit la substance, on peut considérer que la concentration maximale à 
ne pas dépasser dans les eaux destinées à la potabilisation, soit 0.1 µg/L, représente une 
pollution susceptible d’intervenir en milieu côtier. Une concentration d’1 µg/L représente, 
quant à elle, plus probablement un pic ponctuel de pollution. Des concentrations supérieures 
ont été testées afin d’obtenir des « témoins positifs d’effets » pour valider les méthodes 
appliquées à l’analyse de structure des communautés. 
Dans le milieu naturel, les communautés ne sont généralement pas exposées à une seule 
molécule à la fois, mais à des mélanges complexes de substances de plusieurs types, ce qui 
peut générer des effets additifs, antagonistes ou synergiques. Ces mélanges sont susceptibles 
d’abaisser les seuils de toxicité des molécules testées, aussi l’évaluation des effets provoqués 
par les mélanges est primordiale. Cet aspect a été inclus dans une partie des expériences.  
De plus, les expositions ont été réalisées à partir de formulations commerciales des pesticides 
et non avec les substances actives seules. En effet, les adjuvants ajoutés aux substances actives 
favorisent leur action et en particulier améliorent la pénétration des molécules dans les 
organismes cibles. Il était donc important de les inclure dans les études d’évaluation de la 
toxicité, afin de ne pas sous-estimer cette dernière.  
4.1. Expériences réalisées 
Dix expériences ont été réalisées, dont huit sur le site de Glénan en 2004 et 2005, et deux sur 
le site de Port-la-Forêt en 2006 (Tableau 5). Les expériences, étalées de juin à septembre, ont 
duré 8 à 14 jours. Les plus courtes (C et J) ont été stoppées prématurément du fait de 
mauvaises conditions météorologiques. En particulier, l’expérience J a été arrêtée lorsque les 
Synthèse générale Chapitre 3 – Impact des pesticides sur le 
phytoplancton naturel et le naissain d’huîtres 
 
120 
structures ont été endommagées suite à un coup de vent, ce qui a mis un terme à ces 
expériences in situ.  
Lors de ces expériences, les communautés phytoplanctoniques du site de Glénan ont été 
exposées aux six pesticides, à 0.1 µg/L et 1 µg/L, seuls et en mélange. En 2004, chaque 
pesticide a seulement été testé à 0.1 µg/L, mais avec 12 réplicats par condition : quatre 
réplicats étaient prélevés au jour 4 et au jour 8, afin d’obtenir des cinétiques de l’effet des 
pesticides en s’appuyant sur les analyses par HPLC et cytométrie en flux.  
Le faible nombre de réplicats ne permettait pas de conclure efficacement quant aux effets 
éventuels des pesticides. Nous avons donc décidé, pour les années 2005 et 2006, de ne faire 
les prélèvements qu’au dernier jour de l’expérience, ce qui nous a permis d’augmenter le 
nombre de réplicats par condition (cinq ou six en 2005 et 2006) et de tester également les 
pesticides à 1, 10 et 100 µg/L.  
Tableau 5 - Synthèse des expériences réalisées pendant la thèse : site, période et durée. Les chiffres correspondent au 
nombre de microcosmes testés par pesticide et par concentration. Les couleurs correspondent aux microcosmes exploités 
dans les articles 1 (vert), 2 (bleu) et 3 (rouge). Les cases grisées correspondent aux conditions n’ayant pas été testées. 



































































































































A mi-juin 14 12 12   12   12   
B début juillet 14 12 12 12 12   12 12 










D mi-septembre 14 12 12 12 12 12 12 12 
E début juin 12 6   6 6     6 
F fin juin-début juillet 14 6 6 6 6 6 6 6 
G mi-août 12 6 6 6 6 6 6 6 
0,1 
H début septembre 13 6 6   6   6 6 
F fin juin-début juillet 14 6 6 6 6 6 6 6 











H début septembre 13 6 6 6 6 6 6 6 
I fin juin 13   5     5     
1 
J fin juillet-début août 9 5   5 5   5   
I fin juin 13 6 5     5 + 6   6 
10 
J fin juillet-début août 9 5   5 5   5   
70 I fin juin 13 6       6     












J fin juillet-début août 9 5   5 5   5   
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Les résultats obtenus pour les expériences réalisées en 2004 et 2005 n’ayant pas permis de 
détecter des effets significatifs des pesticides sur les communautés phytoplanctoniques, il a été 
décidé d’augmenter les concentrations testées en 2006. 
Parmi les huit expériences réalisées au cours de 2004 et 2005, l’expérience A, ayant servi de 
« rodage », n’a pas été analysée. Les autres ont toutes été analysées par HPLC et certaines par 
cytométrie en flux. Les critères d’abondance et taille cellulaires (cytométrie), de contenu 
pigmentaire relatif des populations (chlorophylle et phycoérythrine, en cytométrie) ou 
communautés (chlorophylles et caroténoïdes, en HPLC), n’ont pas été modifiés de façon 
significative, par rapport aux témoins (Kruskall-Wallis, p>0.05), excepté dans un cas 
(Expérience F, Dursban, 1 µg/L). Aucune de ces deux méthodes n’a permis de détecter un 
effet significatif des pesticides en mélange sur les communautés phytoplanctoniques du site de 
Glénan, aux périodes considérées. 
Rappel : lors des analyses pigmentaires, seul un standard de chlorophylle a était injecté. C’est 
donc le seul pigment quantifié. Pour l’interprétation des données, les aires obtenues pour les 
autres pigments ont été divisées par l’aire de la chl a, afin d’obtenir des ratios pigmentaires 
pour tous les pigments (excepté la chl a) de chaque échantillon. Les concentrations en chl a 
obtenues pour chaque traitement ont été comparées aux concentrations dans les témoins, de 
même pour les ratios de chaque pigment détecté. Les différences détectées sur les ratios ont 
ensuite été interprétées en fonction des éventuelles variations des concentrations en chl a. 
Dans les tableaux de synthèse présentés ci-après pour chaque pesticide testé, n’apparaissent 
que les pigments pour lesquels les différences détectées n’étaient pas imputables aux 
variations de concentration en chl a.  
Du fait de l’optimisation laborieuse de la TTGE et de la lourdeur de ce type d’analyse, cette 
méthode n’est devenue effective au laboratoire que fin 2006. Seul un nombre restreint 
d’échantillons a donc été analysé par cette méthode. 
4.2. Herbicides 
4.2.1. Basamaïs® (bentazone) 
Les dosages de bentazone au premier jour dans les microcosmes contaminés ont révélé des 
concentrations comprises entre 44% (100 µg/L) et 83% (1 µg/L) de la concentration 
théoriquement ajoutée. Cette différence peut résulter de phénomènes d’adsorption de la 
substance aux parois des microcosmes ou à la matière organique présente dans le milieu.  
Le Basamaïs a été testé à 0.1 µg/L lors de sept expériences (Tableau 6) sans effets détectés et 
à 1 µg/L lors de quatre expériences, avec des effets détectés par HPLC et cytométrie dans un 
cas, sur les communautés de la baie de Port-la-Forêt en 2006 (expérience J). Des effets 
significatifs ont également été détectés lorsque ces communautés étaient exposées à 10 et 
100 µg/L. 
La concentration en chl a n’a pas été affectée par le Basamaïs à 1 et à 10 µg/L. Les effets 
provoqués par cet herbicide à 1 et 10 µg/L sont comparables, avec une diminution des ratios 
pigmentaires sur les mêmes pigments, excepté pour la butfuco qui ne diminue qu’à 1 µg/L. De 
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même, la cytométrie montre une diminution significative de la concentration des grands 
eucaryotes à 1 et 10 µg/L.  
Les pigments impactés sont caractéristiques de plusieurs classes algales, dont les diatomées, 
prymnésiophycées, dinoflagellés, raphidophycées, cryptophycées, chlorophycées, 
prasinophycées et euglénophycées (Jeffrey et al., 1997). La diminution des ratios pigmentaires 
et de l’abondance des grands eucaryotes suggère un effet assez large de l’herbicide sur la 
communauté phytoplanctonique, dès 1 µg/L. Cet herbicide étant un inhibiteur du 
photosystème II, il est possible que certaines espèces soient inhibées par une action directe de 
la substance sur leur physiologie ; cependant, comme les communautés présentes dans les 
microcosmes sont composées de tous les organismes de taille inférieure à 200 µm, des effets 
indirects par l’intermédiaire des brouteurs et/ou procaryotes, ne peuvent pas être exclus.  
Pour les communautés exposées à 100 µg/L de Basamaïs, les effets détectés diffèrent : seuls 
deux pigments voient leur ratio diminuer. La zéa est un marqueur des cyanophycées (Jeffrey 
et al., 1997), pourtant l’abondance de Synechococcus n’est pas affectée à 100 µg/L. Quant à la 
diadino, elle est retrouvée dans de nombreuses classes algales. L’abondance des grands 
eucaryotes n’est pas affectée non plus, mais celle des prasinophycées augmente 
significativement : elle double par rapport aux témoins. Le Basamaïs pourrait agir sur un ou 
plusieurs des compartiments présents dans les microcosmes, et induire les effets observés de 
manière directe ou indirecte. La stimulation observée sur les prasinophycées pourrait résulter 
de l’occupation par ces dernières d’une niche écologique laissée vacante par d’autres groupes, 
ou alors d’un effet dopant sur leur physiologie.  
Les microcosmes exposés à cet herbicide n’ayant pu être analysés par TTGE, la question des 
effets détectables sur les empreintes génétiques des communautés reste en suspens. Les 
résultats obtenus avec ces expériences montrent que le Basamaïs ne semble pas présenter de 
risque pour les communautés phytoplanctoniques côtières exposées à 0.1 µg/L. Par contre, il 
est susceptible d’entraîner des effets importants sur ces communautés si elles sont exposées à 
1 µg/L, bien que ces effets ne se produisent pas à chaque expérience. Les résultats dépendent 
probablement de la composition des communautés exposées et/ou des paramètres physico-
chimiques de leur milieu. Ces aspects sont toutefois à approfondir. En effet, même si les 
concentrations en bentazone détectées en Rade de Brest sont inférieures à 0.1 µg/L, il est 
probable que dans certains cas des communautés phytoplanctoniques puissent être exposées à 
des concentrations supérieures lors d’épisodes de lessivage important. Il est donc primordial 
de continuer à étudier cet herbicide afin de mieux caractériser les risques de perturbation des 
communautés naturelles. 
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Tableau 6 - Synthèse des résultats obtenus pour le Basamaïs (PED = Pas d’Effet Détecté). Les cases grisées 
correspondent aux analyses n’ayant pas été réalisées 
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4.2.2. Frontier® (diméthénamide) 
Les dosages de diméthénamide au premier jour dans les microcosmes contaminés ont révélé 
des concentrations comprises entre 19% (10 µg/L) et 61% (1 µg/L) de la concentration 
théoriquement ajoutée. Cette différence peut résulter de phénomènes d’adsorption de la 
substance aux parois des microcosmes ou à la matière organique présente dans le milieu. 
Le Frontier testé à 0.1 et 1 µg/L en 2004 et 2005 sur les communautés naturelles du site de 
Glénan (expériences B à H, Tableau 7) n’a pas provoqué d’effets significatifs détectables avec 
les méthodes d’analyse utilisées (HPLC expériences B à H, cytométrie en flux expériences D 
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et G). La TTGE appliquée aux communautés de l’expérience H, exposées à 0.1 µg/L n’a pas 
permis de montrer des différences dans les empreintes génétiques des communautés 
procaryotes (16S) et eucaryotes (18S).  
Par contre, des effets significatifs ont été détectés, par HPLC seulement, sur les communautés 
de la baie de Port-la-Forêt en 2006 (expérience I), à 1, 10 et 100 µg/L. La concentration en 
chl a a augmenté dans les trois cas : cette augmentation peut correspondre soit à une 
augmentation de biomasse des organismes qui ne sont pas détectés en cytométrie (cellules 
>10 µm et/ou d’abondance relativement basse par rapport au picoplancton), soit à une 
augmentation du contenu intracellulaire en chl a.  
Les autres pigments affectés à 1 µg/L sont la butfuco et la viola. La butfuco est retrouvée chez 
certains prymnésiophycées et dinoflagellés ; la viola est retrouvée chez les chlorophycées, 
prasinophycées et eustigmatophycées (Jeffrey et al., 1997). On peut donc supposer un impact 
éventuel du Frontier sur certaines de ces classes algales.  
Lorsque les communautés sont exposées à 10 et 100 µg/L de Frontier, les pigments impactés 
sont au nombre de 6 et 8, respectivement : les chlorophylles c1, c2, c3, et la fuco, qui sont 
communes à plusieurs classes algales, la butfuco et l’hexfuco qui sont présentes chez certaines 
prymnésiophycées et dinoflagellés (Jeffrey et al., 1997). A 100 µg/L, les deux pigments 
supplémentaires sont la viola, présente chez les chlorophycées, prasinophycées et 
eustigmatophycées, ainsi que la diadino, commune à plusieurs classes algales (Jeffrey et al., 
1997).  
En conclusion, le Frontier a été testé à 0.1 µg/L lors de six expériences, sans effets détectés, il 
ne semble donc pas présenter de risque pour les communautés phytoplanctoniques côtières. 
Les microcosmes exposés à cet herbicide n’ayant pu être analysés par TTGE, sauf dans un 
cas, la question des effets sur la structure génétique des communautés reste en suspens. 
Cet herbicide a un impact sur la composition pigmentaire des communautés 
phytoplanctoniques, à partir de 1 µg/L. Les données ne permettent pas de savoir si cet effet 
concerne des classes particulières ou s’il est plus global, car beaucoup de pigments sont 
présents dans plusieurs classes. Il peut s’agir d’effets directs sur certains taxons, ou d’effets 
indirects liés éventuellement à une modification de la pression de prédation, des relations de 
compétition ou des sources de nutriments. Sur les quatre expériences d’exposition à 1 µg/L, 
une seule a montré des effets significatifs de l’herbicide. Cette piste mérite donc aussi d’être 
approfondie, comme dans le cas du Basamaïs et pour les mêmes raisons, même si les effets 
semblent moins importants. 
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Tableau 7 - Synthèse des résultats obtenus pour le Frontier (PED = Pas d’Effet Détecté). Les cases grisées 
correspondent aux analyses n’ayant pas été réalisées 
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4.2.3. Roundup® (glyphosate) 
Le Roundup testé à 0.1 et 1 µg/L en 2004 et 2005 sur les communautés naturelles du site de 
Glénan (expériences B à H, Tableau 8) n’a pas provoqué d’effets significatifs détectables avec 
les méthodes d’analyse utilisées (HPLC expériences B à H, cytométrie en flux expériences D 
et G).  
Un effet significatif du Roundup a été démontré par TTGE sur les empreintes génétiques des 
communautés exposées à 1 et 10 µg/L lors de l’expérience J, avec à 10 µg/L une 
augmentation significative de l’abondance des prasinophycées détectée par cytométrie en flux. 
Cette augmentation était suspectée dès 1 µg/L (p = 0.06). Ces résultats sont discutés en détail 
dans l’article 2 – Impact of Roundup on the marine microbial community, as shown by an in 
situ experiment. 
Lorsque les communautés ont été exposées à 100 µg/L de Roundup, des différences 
significatives ont été détectées par HPLC et cytométrie en flux. La concentration en chl a a 
augmenté, ainsi que le ratio de la chl c1, alors que les ratios de chl b et hexfuco ont diminué. 
Cela peut traduire un effet sur les chlorophycées, prasinophycées et euglénophycées, dont la 
chl b est un marqueur ; mais aussi sur les prymnésiophycées et certains dinoflagellés dont 
l’hexfuco est un marqueur (Jeffrey et al., 1997). La cytométrie en flux révèle des effets sur 
l’abondance des prasinophycées, qui diminuent par opposition à leur augmentation observée à 
10 µg/L. Le contenu relatif en phycoérythrine des populations de prasinophycées, grands 
eucaryotes et Synechococcus est augmenté, alors que le contenu relatif de Synechococcus en 
chlorophylle est diminué. L’analyse de ces échantillons par TTGE n’a pas pu être réalisée.  
Le Roundup à 100 µg/L semble perturber les communautés phytoplanctoniques, au niveau du 
contenu pigmentaire et de l’abondance de certains taxons. Mais les effets provoqués par cet 
herbicide apparaissent dès 1 µg/L sur la composition génétique des communautés procaryotes, 
effets qui peuvent résulter d’une restructuration de ces communautés, par la modification des 
relations de compétition. Il peut aussi s’agir d’effets indirects sur les prédateurs eucaryotes 
hétérotrophes. Cet herbicide représente donc un risque pour les communautés microbiennes 
au niveau côtier, puisque la concentration ajoutée d’1 µg/L correspond à une concentration 
mesurée en fin d’expérience de 0.13 µg/L. Or, que ce soit en Rade de Brest ou dans la baie de 
Marennes-Oléron, des concentrations supérieures y ont déjà été mesurées. Il est donc essentiel 
de poursuivre les investigations sur cet herbicide, qui est parmi les plus utilisés. 
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Tableau 8 - Synthèse des résultats obtenus pour le Roundup (PED = Pas d’Effet Détecté). Les cases grisées 
correspondent aux analyses n’ayant pas été réalisées 
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4.2.4. Milagro® (nicosulfuron) 
Les dosages de nicosulfuron au premier jour dans les microcosmes contaminés ont révélé des 
concentrations comprises entre 98% (1 µg/L) et 140% (100 µg/L) de la concentration 
théoriquement ajoutée. Il y a probablement eu un problème lors de la préparation des aliquots 
distribués aux microcosmes contaminés.  
Le Milagro a été testé à 0.1 µg/L lors de sept expériences en 2004 et 2005 (Tableau 9) et à 
1 µg/L lors de quatre expériences en 2005 et 2006. Aucune de ces expériences n’a conduit à 
mettre en évidence des effets de l’herbicide sur les communautés phytoplanctoniques 
analysées par HPLC (expériences B à J) et cytométrie en flux (expériences D, G et J). De 
même, aucun effet n’a été détecté à 10 µg/L.  
Les seuls effets détectés à 100 µg/L correspondent à l’augmentation du ratio pigmentaire de la 
péridinine (marqueur de dinoflagellés, Jeffrey et al., 1997) et la diminution de celui de la zéa 
(marqueur de cyanophycées, Jeffrey et al., 1997). On peut donc penser à un éventuel impact 
de l’herbicide sur ces deux groupes. 
Étant donné que les microcosmes exposés au Milagro n’ont pas pu être analysés par TTGE, 
on ne sait pas si l’herbicide a un effet sur les empreintes génétiques des communautés 
eucaryotes et procayotes. Toutefois, le Milagro semble relativement peu toxique pour les 
communautés phytoplanctoniques dans les conditions des expériences, comparé aux trois 
autres herbicides testés.  
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Tableau 9 - Synthèse des résultats obtenus pour le Milagro (PED = Pas d’Effet Détecté). Les cases grisées 
correspondent aux analyses n’ayant pas été réalisées 
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4.3. Fongicide : Opus® (époxiconazole) 
L’Opus a été testé à quatre reprises à 0.1 µg/L en 2004-2005 (C, D, F, G) et à quatre reprises à 
1 µg/L en 2005-2006 (F, G, H, I), sans provoquer d’effets détectables avec les analyses 
réalisées (Tableau 10).  
Les seuls effets détectés à 10 µg/L correspondent à des différences dans les empreintes 
génétiques des communautés eucaryotes et procaryotes. À 100 µg/L, les trois types d’analyse 
ont permis de détecter des effets de l’Opus sur les communautés microbiennes. Ces résultats 
sont discutés en détail dans l’Article 1 – Comparative study of three analysis methods (TTGE, 
flow cytometry and HPLC) for xenobiotic impact assessment on phytoplankton communities  
Cependant, les résultats concernant les différences d’empreintes des communautés 
procaryotes à 10 et 100 µg/L ne sont pas inclus dans l’article. Ils confirment un effet de l’Opus 
à 10 µg/L sur plusieurs compartiments de la communauté microbienne, dont les organismes 
bactériens. Les communautés procaryotes et eucaryotes étant liées par des relations de 
compétition pour les nutriments, mais aussi de prédation, il est possible que l’Opus perturbe 
l’un ou l’autre ce ces aspects, voire les deux. Il en va de même à 100 µg/L, avec en plus des 
effets sur la communauté phytoplanctonique, qui se traduisent par la modification de certains 
ratio pigmentaires, une chute importante de l’abondance des prasinophycées et l’augmentation 
de l’abondance de Synechococcus. 
L’Opus perturbe donc les composants procaryotes et eucaryotes des communautés 
microbiennes, dès 10 µg/L, avec un effet massif à 100 µg/L. Toutefois, ce fongicide ne 
semble pas représenter un risque pour les communautés microbiennes au niveau côtier à des 
concentrations réalistes du point de vue environnemental. Néanmoins, sa capacité à agir en 
synergie à 10 µg/L avec le Basamaïs sur le naissain d’huîtres mérite d’être étudiée plus en 
détails. Des expériences pourraient être réalisées en milieu estuarien, à des concentrations 
inférieures et en analysant aussi les structures des communautés microbiennes.  
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Tableau 10 - Synthèse des résultats obtenus pour l’Opus (PED = Pas d’Effet Détecté). Les cases grisées 
correspondent aux analyses n’ayant pas été réalisées 
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4.4. Insecticide : Dursban 4® (chlorpyrifos) 
Les dosages de chlorpyrifos au premier jour dans les microcosmes contaminés ont révélé des 
concentrations comprises entre 22% (100 µg/L) et 54% (10 µg/L) de la concentration 
théoriquement ajoutée. Cette différence peut résulter de phénomènes d’adsorption de la 
substance aux parois des microcosmes ou à la matière organique présente dans le milieu. 
Le Dursban 4 a été testé à six reprises à 0.1 µg/L en 2004-2005 et à quatre reprises à 1 µg/L en 
2005-2006 (Tableau 11). Aucun effet n’a été détecté sur les communautés phytoplanctoniques à 
0.1, 1 et 10 µg/L, excepté la diminution de trois ratios pigmentaires sur les communautés 
exposées à 1 µg/L lors de l’expérience F sur le site de Glénan. Ces trois pigments sont 
retrouvés chez les prymnésiophycées et dinoflagellés, on peut donc supposer un impact sur 
ces deux groupes. Cette expérience a été analysée uniquement par HPLC. 
Chez les communautés exposées à 100 µg/L, une augmentation du contenu relatif en 
phycoérythrine des grands eucaryotes a été mise en évidence, ainsi qu’une différence dans les 
empreintes génétiques des communautés eucaryotes. L’insecticide pourrait agir directement 
sur les eucaryotes hétérotrophes brouteurs, ce qui pourrait modifier la pression de prédation 
sur les eucaryotes autotrophes et entraîner un changement de composition de la communauté 
autotrophe, éventuellement au profit d’espèces au contenu cellulaire en phycoérythrine plus 
important. Il se peut aussi que l’insecticide agisse directement sur la physiologie de certaines 
algues.  
Même si aucun effet du Dursban n’a été montré à 10µg/L, des effets ont été détectés sur les 
communautés phytoplanctoniques exposées à 1 µg/L lors d’une expérience sur 4. La question 
du risque envrionnemental pour les communautés reste donc posée et mériterait d’être 
approfondie afin de lever toute suspicion sur la toxicité de cette formulation.  
Chapitre 3 – Impact des pesticides sur le phytoplancton 




Tableau 11 - Synthèse des résultats obtenus pour le Dursban (PED = Pas d’Effet Détecté). Les cases grisées 
correspondent aux analyses n’ayant pas été réalisées. 
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4.5. Discussion générale 
Sur les six pesticides testés sur les communautés microbiennes, quatre d’entre eux ont révélé 
des effets à 1 µg/L de substance active : les trois herbicides Basamaïs, Frontier et Roundup, 
ainsi que l’insecticide Dursban 4. Ces quatre formulations sont donc susceptibles de modifier 
les communautés microbiennes en cas d’épisodes de lessivages importants. 
Pour les trois herbicides, seule une expérience sur les quatre réalisées à 1 µg/L a permis de 
détecter un effet, sur les communautés du site de la baie de Port-la-Forêt uniquement. Cela 
soulève la question de l’origine des communautés : est-ce que cette différence de 
comportement des communautés de la baie vis-à-vis des trois herbicides est imputable à 
l’origine géographique ainsi qu’aux facteurs environnants ? Est-ce que le même résultat aurait 
été obtenu si les expériences avaient été réalisées sur le site de Glénan en 2006 ? La seule 
manière d’évaluer l’influence du site sur les résultats, aurait été de réaliser la même expérience 
en parallèle sur les deux sites. Ce phénomène illustre la variabilité de réponse des 
communautés exposées à un contaminant, comme cela avait été relevé par Bérard et al. 
(1999b). 
Les mélanges de formulations (chacune à 0.1 µg/L, ou chacune à 1 µg/L) ont été testés sept 
fois à 0.1 µg/L en 2004-2005, et trois fois à 1 µg/L en 2005, sans que les méthodes d’analyses 
appliquées ne permettent de détecter des effets sur les communautés. Cela n’est pas 
surprenant, étant donné que les formulations testées individuellement au même moment n’ont 
pas permis la mise en évidence d’effets, excepté pour le Dursban (expérience F, 1 µg/L). Il ne 
semble donc pas y avoir d’effets de synergie des pesticides à 0.1 ou 1 µg/L dans les conditions 
des expériences. Cependant, les mélanges n’ont pas été testés en 2006 dans la baie de Port-la-
Forêt, on peut donc se demander si, comme pour les trois herbicides cités plus haut, des effets 
provoqués par les mélanges auraient pu être visibles à ce moment-là. La problématique des 
mélanges est certes extrêmement complexe à expérimenter, doser et interpréter, mais il faut 
garder à l’esprit que les communautés sont exposées à des mélanges de substances dans 
l’environnement. Cet aspect mérite donc d’être poursuivi. 
Il était initialement prévu d’appliquer aux échantillons les trois méthodes d’analyse des 
communautés : HPLC, cytométrie en flux et TTGE. Ces trois analyses ne ciblent pas 
exactement les mêmes organismes des communautés : 
– la TTGE permet de visualiser les communautés eucaryotes et procaryotes dans 
leur ensemble, incluant aussi bien les organismes autotrophes qu’hétérotrophes, 
c’est-à-dire les bactéries, le phytoplancton et les brouteurs ; 
– l’HPLC permet d’obtenir des empreintes pigmentaires, issues des organismes 
photosynthétiques eucaryotes et procaryotes ; 
– la cytométrie en flux permet de visualiser les populations photosynthétiques 
d’organismes (eucaryotes et procaryotes) relativement abondants et de taille 
inférieure à 10 µm. 
Seule l’HPLC a pu être appliquée à tous les échantillons. Toutes les expériences n’ont pas pu 
être analysées par cytométrie en flux par manque de temps. Pour la TTGE, si la majorité des 
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échantillons n’a pas été analysée par cette méthode, c’est principalement dû aux problèmes de 
fiabilité du matériel et à la lourdeur de cette analyse. 
Lorsque la TTGE a pu être appliquée à des communautés exposées à plusieurs concentrations 
d’une substance (Roudup, Opus), elle a permis de mettre en évidence des effets sur les 
empreintes génétiques obtenues à des concentrations pour lesquelles les analyses par HPLC et 
cytométrie en flux ne révélaient pas d’effets significatifs. C’est donc la TTGE qui donne la 
vision la plus large des communautés microbiennes. Puisque cette analyse est basée sur la 
diversité des séquences d’ADN codant pour l’ARNr 16S ou 18S, c’est aussi elle qui donne la 
vision la plus fine et la plus pécise de ces communautés. C’est probablement pour ces deux 
raisons que cette analyse permet de détecter des effets avant les deux autres méthodes. Cette 
méthode offre aussi l’avantage de pouvoir identifier les organismes présents dans les 
communautés, par le séquençage des bandes d’intérêts. Malheureusement, le manque de 
temps ne nous a pas permis d’aboutir à cette étape. Nous n’avons donc pas pu identifier les 
organismes présents dans les communautés eucaryotes et procaryotes et évaluer quels taxons 
étaient concernés par les modifications induites par les pesticides. 
L’HPLC a été appliquée, et les résultats analysés, de façon à pouvoir montrer des différences 
dans les empreintes pigmentaires des communautés exposées aux pesticides. C’est pourquoi 
nous avons appliqué un calcul de ratio pigmentaire. Mais il aurait été intéressant de travailler 
en quantitatif sur les pigments pour lesquels des standards existent. Cela nous aurait permis 
d’avoir la distribution des concentrations des pigments dans la communauté. Couplée à des 
analyses microscopiques, cette distribution des pigments aurait pu permettre de corréler les 
proportions pigmentaires par rapport à la chl a, à la présence de certains taxons (Jeffrey et al., 
1997). Mais cette approche nécessite une validation par analyse microscopique sur de 
nombreux échantillons, ce qui n’était pas possible dans notre cas, par manque de taxonomiste 
et par manque de temps.  
La cytométrie en flux a été appliquée uniquement aux populations auto-fluorescentes. Aucun 
marquage n’a été effectué. Il aurait été intéressant de faire des marquages de l’ADN pour 
pouvoir analyser aussi les populations bactériennes hétérotrophes, et comparer ainsi les 
résultats obtenus avec les empreintes génétiques du 16S. 
Dans l’absolu, l’idéal serait de reproduire certaines de ces expériences, en incluant les 
propositions mentionnées ci-dessus,  afin de mieux caractériser les impacts des pesticides sur 
les communautés microbiennes. Il serait aussi intéressant de mieux décrire l’environnement 




Conclusion générale et perspectives 
Des communautés microbiennes naturelles ont été exposées in situ à six pesticides en 
formulations commerciales, à des concentrations de 0.1, 1, 10 et 100 µg/L en équivalents 
substance active, sur des durées d’une à deux semaines, pendant trois années de début juin à 
septembre. Les analyses portant sur la structure des communautés nous ont permis de 
déterminer que : 
– aucun effet significatif n’a été détecté sur les communautés microbiennes pour 
les six pesticides testés à 0.1 µg/L ; 
– parmi les quatre herbicides testés, trois d’entre eux (Basamaïs, Frontier et 
Roundup) ont entraîné des effets sur certaines des communautés microbiennes 
exposées à 1, 10 et 100 µg/L ; 
– l’insecticide Dursban 4 a provoqué un effet sur certaines des communautés 
phytoplanctoniques exposées à 1 µg/L et 100 µg/L ; 
– le fongicide Opus n’a entraîné des effets sur la composition génétique des 
communautés qu’à partir de 10 µg/L. 
En s’appuyant sur ces résultats, nous pouvons conclure que quatre formulations (Basamaïs, 
Frontier, Roundup et Dursban 4) présentent un risque environnemental lors des pics de 
pollution dus au lessivage des sols (1 µg/L). Sur la base des communautés microbiennes 
testées et des analyses réalisées, les formulations peuvent être classées, de la plus toxique à la 
moins toxique, en fonction du nombre de méthodes ayant montré des effets à 1 puis à 
10 µg/L, de la manière suivante :  
Basamaïs > Roundup > Frontier > Dursban 4 > Opus > Milagro 
C’est donc le Basamaïs qui semble provoquer les effets les plus importants sur les 
commuanutés exposées à 1 et 10 µg/L. Cependant, au vu des concentrations mesurées en 
Rade de Brest, la substance qui représente le plus grand risque est probablement le Roundup. 
Il paraît important de poursuivre les investigations sur les formulations qui entraînent des 
effets sur les communautés à 1 µg/L.  
Même si les effets observés n’ont pas pu être caractérisés précisément, plusieurs hypothèses, 
éventuellement différentes selon les pesticides, pourraient expliquer les impacts sur les 
communautés microbiennes :  
– un effet sur les brouteurs pourrait conduire à une modification de la compétition 
trophique dans ce groupe et une modification de la pression de prédation sur les 
communautés phytoplanctoniques et bactériennes ; 
– un effet sur la communauté phytoplanctonique pourrait aussi modifier les 
relations de compétition pour les nutriments, se répercuter sur les brouteurs et/ou 
sur le compartiment bactérien ; 
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– les effets provoqués sur ces organismes impactés, qu’ils soient autotrophes ou 
hétérotrophes, eucaryotes ou procaryotes, entraîneraient ainsi une modification 
de la quantité et de la qualité de la matière organique qui transite par les 
différents éléments de cette boucle microbienne 
– un effet direct ou indirect sur cette boucle microbienne pourrait aussi avoir des 
conséquences sur le développement et l’équilibre des niveaux trophiques 
supérieurs.  
L’outil de microcosmes in situ qui a été développé, a aussi été testé sur le naissain d’huître 
creuse. L’expérience réalisée nous a permis de mettre en évidence un effet de synergie lorsque 
le naissain était exposé à un mélange de Basamaïs et d’Opus, à 10 µg/L chacun. Même si cette 
concentration n’est pas réaliste en environnement côtier, la réduction de croissance d’environ 
50% sur les coquillages exposés, laisse penser que la synergie pourrait affecter le naissain à 
une concentration inférieure. Ici encore, l’effet détecté n’est pas forcément direct, mais pose la 
question des seuils de toxicité considérés, selon que les substances testées sont seules ou en 
mélange. 
 
Plus généralement, les recherches bibliographiques et expérimentales menées pendant cette 
thèse montrent qu’en écotoxicologie, les résultats obtenus en termes de concentrations 
provoquant un effet dépendent de nombreux facteurs, parmi lesquels : 
– le système biologique : culture monospécifique, ou bien communautés 
phytoplanctoniques accompagnées ou non des communautés bactériennes et 
eucaryotes hétérotrophes ; 
– le système expérimental : microcosmes indoor ou outdoor, ouverts ou fermés, 
avec ou sans renouvellement du milieu, mésocosmes ; 
– les outils analytiques : selon qu’ils portent sur les fonctions ou bien sur les 
structures des communautés, mais également selon leur sensibilité. 
Puisque les seuils de toxicité des xénobiotiques testés dépendent notamment des facteurs 
mentionnés ci-dessus, il convient de se poser les questions suivantes : quelle est la 
signification d’un seuil de toxicité sorti du contexte dans lequel il a été déterminé ? Dans 
quelle mesure ces seuils de toxicité sont-ils extrapolables à l’environnement naturel ? Est-ce 
que toute toxicité ou non-toxicité démontrée a effectivement une signification pour 
l’écosystème ? 
Par précaution, il vaut mieux tenir compte de la plus faible concentration pour laquelle un 
effet a été démontré. Mais il faut aussi garder à l’esprit que : 
– un effet détecté n’est pas obligatoirement durable, et ne perturbera pas forcément 
l’écosystème ; 
– le fait de ne pas détecter d’effet ne signifie pas qu’il n’y a pas d’effet. 
De plus, une absence d’effet détecté n’empêche pas une tolérance induite, détectable par la 
méthode PICT. Les mécanismes à l’origine d’une telle tolérance peuvent correspondre à une 
souplesse physiologique de certains organismes, mais aussi à des modifications génétiques 
durables et transmissibles au fil des générations. Dans ce dernier cas, la pression de sélection 
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appliquée par le contaminant et favorisant certains génômes, ne risque-t-elle pas de réduire le 
polymorphisme génétique des populations ? Si oui, les populations résultantes conserveront-
elles l’adaptabilité environnementale nécessaire à leur survie dans des conditions 
changeantes ? Et leur maintien parmi des populations à plus fort polymorphisme sera-t-il 
compromis, au risque de modifier l’équilibre et les successions des assemblages ? Il serait 
intéressant de développer ces aspects dans une étude plus mécanistique sur la toxicité des 
pesticides à faible concentration.  
Au niveau réglementaire, la méthodologie d’évaluation du risque chimique (E.C., 2003) 
consiste à déterminer une Concentration Prédite Sans Effet ou PNEC (Predictive No Effect 
Concentration), en dessous de laquelle la substance considérée n’est pas censée provoquer de 
dommages à l’environnement. Cette PNEC est calculée à partir d’études d’écotoxicité portant 
sur plusieurs niveaux trophiques pour lesquels les CE50 et/ou NOEC ont été déterminées. Il 
s’agit en général d’études mettant en œuvre des tests monospécifiques.  
En se basant sur les paradigmes de l’évaluation des risques, selon lesquels on considère que 
protéger les organismes les plus sensibles revient à protéger l’écosystème dans sa structure et 
ses fonctions, un facteur d’extrapolation (FE) est appliqué à la plus faible des CE50 ou NOEC 
du jeu de données disponibles. Ce facteur d’extrapolation est un coefficient diviseur de la plus 
faible donnée et varie en fonction de la quantité (nombre de taxons représentés) et de la qualité 
(toxicité aiguë/chronique, validité des méthodes employées par rapport à des lignes directrices 
européennes ou internationales) des données. Le principe de son application repose sur la 
prise en compte d’une certaine imprécision dans les données disponibles, du fait par exemple 
des variations inter- et intraspécifiques, des variations entre les données de laboratoire et les 
données de terrain ou encore des variations entre les données d’eau douce et les données d’eau 
de mer. Ce facteur d’extrapolation est compris entre 10 et 10 000 pour les écosystèmes 
estuariens, côtiers ou marins. La PNEC est le résultat de la division de la plus faible CE50 ou 
NOEC par le FE. En appliquant ce principe de calcul des PNEC, l’expert tente donc de 
s’affranchir des sources de variation de la toxicité détectée liées aux systèmes biologiques, 
expérimentaux et aux techniques analytiques mises en œuvre, de sorte que la PNEC dérivée 
aille dans le sens du principe de précaution. Malgré cela, en fonction des organismes testés il 
se pourrait que le facteur maximal (10 000) ne soit pas suffisant, puisque la sensibilité pour 
une substance peut différer de six ordres de grandeur entre certaines espèces de phytoplancton 
marin (Nyström et al., 1999). En fait, pour calculer la PNEC, les études les plus utilisées sont 
celles portant sur des tests monospécifiques standardisés, c’est-à-dire conformes à des lignes 
directrices ayant fait l’objet d’un consensus international ou européen. Or ces tests ne reposent 
que sur les critères d’effets les plus classiquement observés, à savoir l’inhibition de la 
mobilité, l’inhibition de la croissance, les effets sur la reproduction et enfin la mortalité.  
Les études en micro- ou mésocosmes réalisées sur des communautés naturelles, permettent de 
« balayer » un plus large spectre d’espèces, donc de sensibilités. De plus, ces études 
permettent de se rapprocher de cas réels observés dans l’environnement, en intègrant des 
variations naturelles telles que certains paramètres physiques, chimiques et/ou biologiques. 
Malgré tout, les résultats des études sur mésocosmes ne peuvent être utilisés qu’au cas par cas, 
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et leur interprétation repose sur ce que l’on appelle le « jugement d’expert », aucune ligne 
directrice n’existant pour ce type de tests.  
En déterminant des conditions à respecter lors de ces expérimentations, telles que le nombre 
de réplicats, le type de communautés incluses dans l’étude, ou encore les variables et 
méthodes exploitées, il devrait être possible d’aboutir à une PNEC en s’affranchissant de FE 
trop importants. Cependant, de nombreuses années seront encore nécessaires à l’ébauche 
d’une standardisation des études en microcosmes.  
En attendant, si la réglementation actuelle fournit une base pour l’évaluation du risque que 
peuvent représenter pour l’environnement les substances chimiques retrouvées dans le milieu, 
l’amélioration de la réglementation passe notamment par une meilleure connaissance des 
effets des xénobiotiques sur les systèmes biologiques naturels, à tous les niveaux trophiques. 
Son évolution doit donc se faire au regard de l’évolution des connaissances et des techniques 
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Additivité : phénomène par lequel l’exposition simultanée d'un organisme à deux toxiques 
différents se traduit par l’addition de la nocivité des deux substances concernées.  
Adjuvant : substance ou groupe de substances autres que l’ingrédient actif ajouté 
intentionnellement à celui-ci afin d’améliorer ses propriétés physiques (par exemple, indice de 
pulvérisation, solubilité, pouvoir d’étalement et stabilité), chimiques ou biologiques. 
Contrairement aux ingrédients actifs, les produits de formulation qui entrent dans la 
composition d’un produit commercial ne sont pas inscrits sur son étiquette.  
Antagonisme : phénomène par lequel l’exposition simultanée d'un organisme à deux toxiques 
différents se traduit par une neutralisation ou une atténuation de la nocivité de l'une ou des 
deux substances concernées. En d’autres termes, deux facteurs en combinaison ont un effet 
moindre que la somme de leurs effets attendus. 
CEX : concentration efficace qui entraîne une réduction du paramètre mesuré de X% par 
rapport à un témoin. 
CSEO (Concentration Sans Effet Observé) ou NOEC (No Observed Effect 
Concentration) :  plus forte concentration testée pour laquelle le résultat n'est pas 
significativement différent de celui obtenu pour les témoins (lorsque des analyses statistiques 
sont réalisées ; sinon, c’est la concentration la plus forte pour laquelle 10% d'effets ou moins 
sont observés (CE10)). 
Formulation commerciale : contient la ou les substances actives ainsi que les adjuvants.  
LOEC (Lowest Observed Effect Concentration) : plus faible concentration testée pour 
laquelle un effet de plus de 10% est observé (lorsque des analyses statistiques sont réalisées ; 
sinon, la LOEC correspond à un pourcentage d’effets compris entre 20 et 30%). 
NOEC : voir CSEO 
Substance active : substance ou micro-organisme (y compris les virus) exerçant une action 
générale ou spécifique sur les organismes nuisibles ou sur les végétaux, parties de végétaux ou 
produits végétaux (Directive n° 91/414/CEE du 15 juillet 1991). 
Synergie : phénomène par lequel l’exposition d'un organisme à plusieurs substances 
appliquées simultanément se traduit par un effet supérieur à la somme des effets de ces 




Liste des abbréviations 
ADN : Acide DésoxyriboNucléique 
AMPA : Acide aminométhylphosphonique 
ARN : Acide RiboNucléique 
CEx : Concentration Efficace 
CSEO : Concentration Sans Effet Observé 
DGGE : Denaturing Gradient Gel Electrophoresis 
FAO : Food and Agriculture Organisation 
HPLC : High Pressure Liquid Chromatography 
IFEN : Institut Français de l'Environnement 
IMPESPHY : IMpact des PESticides sur le PHYtoplancton marin côtier et les jeunes stades 
de développement de bivalves 
IPEM : Impact des Pesticides sur l’Environnement Marin  
LOEC : Lowest Observed Effect Concentration 
LUBEM : Laboratoire Universitaire de Biologie et Diversité Microbienne 
LUMAQ : Laboratoire Universitaire de Microbiologie Appliquée de Quimper 
NOEC : No Observed Effect Concentration 
PAM : Pulse Amplitude Modulated 
PAR : radiations photosynthétiquement actives, Photosynthetically Active Radiation 
PCR : Polymerase Chain Reaction 
PICT : Pollution-Induced Community Tolerance 
PS II : Photosystème II 
TBT : Tributylétain 
TTGE : Temporal Temperature Gradient gel Electrophoresis 
UBO : Université de Bretagne Occidentale 
UIPP : Union des Industries de la Protection des Plantes 
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Liste des pigments 
Chl : chlorophylles 
Chlide a : chlorophyllide a 
MgDVP : Mg-3,8-divinyl phytoporphyrine-132-méthyl carboxylate 
MV chl c3 : monovinyl chlorophylle c3 
Butfuco : 19'-butanoyloxyfucoxanthine 
Diadino : diadinoxanthine 
Fuco : fucoxanthine 
Hexfuco: 19'-hexanoyloxyfucoxanthine 
Néo : néoxanthine 
Périd : péridinine 
Pras : prasinoxanthine 
Viola : violaxanthine 
Zéa : zéaxanthine 
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1. Cadre général de la thèse et enjeux 
1.1. Présentation de la thèse 
Résumé 
Mon travail de thèse consistait à étudier l’impact de pesticides sur l’environnement marin, au 
niveau du phytoplancton et du naissain d’huîtres (Crassostrea gigas). Cette thèse peut se 
résumer ainsi : 
Les pesticides sont des produits utilisés pour protéger les cultures contre certaines maladies, 
certains insectes, ou d’autres plantes. Mais les pesticides sont aussi utilisés dans les jardins, 
pour éviter d’avoir trop de « mauvaises herbes », sur les routes et les espaces verts, les 
chemins de fer… Ces produits vont rester au niveau des plantes ou du sol, et une partie peut 
être emportée par la pluie, jusque dans les rivières, et ils vont être retrouvés dans les mers 
et océans, au niveau des côtes. La France est le 1er consommateur de pesticides en Europe, et 
le 3ème au monde. De nombreuses études rapportent que ce commerce n’est pas sans danger, 
que ce soit pour la nature ou pour l’homme.  
Les pesticides ne tuent pas seulement leurs cibles, ils peuvent aussi affecter d’autres êtres 
vivants, comme les oiseaux, les abeilles, les poissons, les coquillages… Certains pesticides 
sont retrouvés dans la mer, et peuvent être dangereux pour la faune et la flore marines ; c’est 
pourquoi mon travail de thèse consistait à tester les effets de certains pesticides sur le 
phytoplancton marin et les jeunes huîtres.  
Le phytoplancton désigne des algues microscopiques qui peuplent tous les milieux 
aquatiques. Ces algues se nourrissent à partir du dioxyde de carbone atmosphérique et de la 
lumière du soleil. Elles sont ensuite consommées par certains animaux, comme les 
coquillages (huîtres, moules, palourdes…), certains poissons, qui seront ensuite mangés par 
l’homme. Le phytoplancton permet donc de nourrir la plupart des organismes aquatiques, 
certains oiseaux, et les humains, directement ou indirectement.  
Il est donc très important de savoir si les pesticides qui se retrouvent dans le milieu marin 
peuvent influencer le phytoplancton, en modifiant sa composition par exemple, ce qui 
pourrait perturber l’alimentation de certains organismes. Dans l’environnement naturel, 
tous les organismes sont liés, notamment au niveau alimentaire, mais pas seulement. Si une 
partie des organismes d’un milieu est affectée par un ou plusieurs pesticides, d’autres types 
d’organismes peuvent en subir les conséquences.  
Les coquillages comme les huîtres peuvent aussi être directement mis en danger par la 
présence de pesticides dans le milieu marin. La France est le premier producteur d’huîtres en 
Europe, et le 4ème au monde. Il faut savoir que 80% des huîtres qui sont produites et se 
retrouvent dans nos assiettes, même si elles sont élevées en écloseries1, proviennent de 
captage naturel 2. Lorsque les huîtres se reproduisent dans le milieu naturel, les larves qui 
                                                 
1   Ecloserie : installation qui permet la production et l’élevage d’œufs, larves, de coquillages et poissons 
2 Le captage naturel correspond à la fixation de la larve d’huître sur un support (rochers, tuiles posées par les éleveurs) dans le milieu naturel 
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nagent vont subir une métamorphose, ce qui leur permet de se fixer afin de poursuivre leur 
croissance. Une fois fixées, ces jeunes huîtres, appelées alors « naissain », sont récupérées par 
les humains pour être nourries en écloseries, jusqu’à leur commercialisation. La majorité des 
huîtres que nous mangeons sont donc en contact avec les polluants des zones côtières, et ce 
dès leur plus jeune âge. De ce fait, il était intéressant d’étudier les effets de certains pesticides 
sur de jeunes huîtres fixées.  
Afin d’être le plus fidèle possible aux conditions naturelles du phytoplancton et des 
huîtres, nous avons fait des expériences en mer : nous avons mis de l’eau de mer contenant 
du phytoplancton en bouteilles, des pesticides ont été ajoutés dans certaines bouteilles, et les 
bouteilles étaient plongées dans la mer à 4 m de profondeur. Ensuite nous avons filtré les 
bouteilles pour récupérer tout le phytoplancton, et nous avons comparé les résultats obtenus 
sur les bouteilles avec et sans pesticides. Nous avons procédé de la même manière pour les 
jeunes huîtres, et nous les avons mesurées afin de voir si les pesticides avaient un effet sur 
leur croissance.  
Le but principal était de déterminer si des pesticides retrouvés dans la mer à de faibles 
quantités pouvaient avoir un effet sur la composition du phytoplancton naturel et sur les 
jeunes huîtres. 
L’adoption de la nouvelle réglementation européenne REACH (enRegistrement, Evaluation 
et Autorisation des substances CHimiques) entrée en vigueur le 1er juin 2007 (Règlement CE 
1907/2006 et directive 2006/121/CE publiés au Journal Officiel du 30/12/2006), impose 
désormais aux industriels de fournir des données de sûreté sanitaire et environnementale 
sur toutes les substances qu’elles produisent. Jusqu’alors, l’Etat et les victimes de problèmes 
sanitaires ou écologiques avaient « charge de preuve », c’est dans ce contexte que s’inscrit 
notre étude. 
Une telle étude n’est pas dissociable de certains enjeux, que ce soit au niveau scientifique, 
économique et social, ou technique ; ces enjeux sont présentés ci-après. 
1.2. Enjeux 
1.2.1. Au niveau fondamental 
Cette thèse avait pour premier objectif d’explorer une partie méconnue du milieu marin, les 
communautés phytoplanctoniques et leur dynamique, ainsi que leur sensibilité vis-à-vis de 
pesticides utilisés dans les bassins versants du Finistère, que ce soit par des professionnels 
ou des particuliers.  
Très peu d’études nous renseignent sur la diversité et la réactivité de ces communautés 
soumises à divers types de contraintes, et qui soutiennent le développement de tous les 
maillons de la « chaîne alimentaire » au niveau aquatique. Et notamment, il était supposé que 
l’action de certains pesticides pourrait influencer la composition des communautés 
phytoplanctoniques et entraîner des phénomènes de résistance ou de sensibilité sur certaines 
espèces.  
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Le second aspect de la thèse était basé sur l’évaluation de la toxicité de pesticides sur du 
naissain d’huître : ce stade de développement est très peu utilisé dans les tests de toxicité, en 
comparaison avec les stades adulte et embryo-larvaire.  
L’enjeu scientifique de cette partie concernait la sensibilité de ce stade de développement aux 
pesticides, sa « maniabilité » pour faire des expériences en milieu naturel et les critères à 
prendre en compte pour évaluer les effets des pesticides.  
1.2.2. Au niveau économique et social  
Le sujet fait partie d’un programme national initié par l’ancien Ministère de l’Ecologie et du 
Développement Durable (MEDD), visant à évaluer et réduire les risques liés à l’utilisation de 
pesticides, et complété par un projet régional financé par la Région Bretagne. Le constat était 
le suivant : la France est le 3ème consommateur mondial de pesticides et le 1er européen,  cela 
représente un coût non négligeable pour les exploitations agricoles, pour des conséquences en 
santé humaine, animale et environnementale qui peuvent s’avérer désastreuses. Il fallait donc 
créer des programmes de recherche dont les résultats pourraient servir d’aide à la décision 
concernant par exemple, les substances autorisées, les périodes d’application, les doses 
préconisées… Et pour cela faire des études sur tous les compartiments environnementaux 
susceptibles d’être impactés par les pesticides, dont le phytoplancton et les bivalves.  L’aspect 
économique est important concernant l’étude des huîtres et du naissain car la France est le 1er 
producteur Européen d’huîtres et le 4ème mondial avec une production annuelle moyenne 
d’environ 130 000 tonnes. Or 80% de la production d’huîtres provient de captage naturel 
(larves qui se sont fixées sur des supports dans le milieu naturel et qui sont ensuite 
« récoltées » pour poursuivre leur élevage en écloseries). 
L’enjeu social principal de ces études est de sensibiliser l’ensemble des usagers et pollueurs 
potentiels des dommages qui peuvent être créés au niveau marin côtier par l’utilisation 
abusive ou non raisonnée de pesticides. 
1.2.3. Les principaux enjeux techniques 
– tester un outil permettant d’exposer les organismes à des conditions très proches 
des conditions de l’environnement ; 
– évaluer la faisabilité de tests de toxicité sur du naissain d’huîtres en conditions 
naturelles ; 
– mettre en place au laboratoire une technique d’analyse d’empreintes génétiques 
des communautés phytoplanctoniques. 
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1.3. Contexte de la thèse 
J’ai réalisé ma thèse dans le Laboratoire Universitaire de Microbiologie Appliquée de 
Quimper (LUMAQ), rattaché à l’Université de Bretagne Occidentale (UBO). Ce laboratoire 
a des thématiques de recherche variées, avec une composante de Microbiologie Prévisionnelle 
tournée vers l’alimentaire, une composante d’étude des peptides anti-microbiens, une 
composante sur les spores fongiques et une composante qui concerne l’étude du milieu marin, 
dont ma thèse fait partie. Mon sujet de thèse fait partie intégrante du programme initié par le 
MEDD : évaluation et réduction des risques liés à l’utilisation des pesticides, volet « Impact 
des Pesticides sur l’Environnement Marin (IPEM)», et qui a commencé dans mon laboratoire 
d’accueil en 2003 avec mon DEA. Cette thématique était donc quasiment inexistante avant 
mon arrivée. Ce projet a été monté en collaboration avec d’autres laboratoires, dont Ifremer 
Centre de Brest (Laboratoire d’écotoxicologie), le Laboratoire Idhesa (Institut 
Départemental d’analyses, de conseil et d’expertise en Hygiène alimentaire, Eau et 
environnement, et Santé Animale) à Plouzané (Technopôle Brest-Iroise), et le Laboratoire de 
Biotechnologie et physiologie Végétales (UBO) à Brest. Cela nous a permis l’obtention d’un 
financement complémentaire par la Région Bretagne, incluant mon salaire de thèse. 
1.4. Ma place dans le contexte de la thèse 
Les études que j’ai faites ont façonné et recadré mes objectifs « d’avenir » ; c’est au cours de 
ces études que j’ai décidé de travailler si possible sur le milieu naturel aquatique en relation 
avec une problématique environnementale et comprenant des expériences de terrain. Ma 
personnalité ainsi que mes résultats m’ont conduit à choisir la voie de la thèse, pour avoir la 
chance de faire un travail que j’aime, et qui est sans cesse en mouvement, avec 
d’innombrables questions auxquelles on peut essayer de répondre. Cela correspond à une 
ouverture d’esprit, liée au travail quotidien mais aussi à l’échange, par le biais des 
collaborations, rencontres…Il me fallait donc une fonction qui me laisse une certaine 
indépendance et autonomie d’action, ainsi qu’une stimulation intellectuelle.  
J’ai donc choisi ce sujet de DEA qui m’était proposé, « impact des pesticides sur 
l’environnement marin » sachant que cela pouvait aboutir à une thèse si le financement était 
accordé. 
Le projet était déjà partiellement financé (MEDD) à mon arrivée, et les objectifs définis. 
Cependant j’ai pu suggérer l’orientation du travail sur les naissains d’huîtres, ce qui permettait 




2. Déroulement, gestion et coût de mon projet de 
thèse 
2.1. Préparation et cadrage du projet 
Ce projet est né d’une collaboration entre quatre laboratoires, dont deux rattachés à l’UBO 
(voir 1.2. Contexte de la thèse), qui se sont répartis les financements accordés par les deux 
financeurs principaux : le MEDD et la Région Bretagne. Les partenaires ont été choisis de 
par les compétences qu’ils pouvaient apporter au niveau scientifique et technique, mais aussi 
pour leur motivation et implication dans le montage du projet et sa conduite. Le travail de 
thèse a été réalisé presque en totalité au laboratoire LUMAQ et sur le terrain. J’ai aussi passé 
quelques semaines à Ifremer-Brest dans le cadre de la collaboration sur les projets IPEM et 
IMPESPHY. L’UBO a contribué financièrement à la réalisation de ce projet puisque j’ai 
utilisé les ressources du LUMAQ. 
Les compétences humaines et scientifiques à ma disposition pour la réalisation de ce projet 
comprenaient :  
– une personne spécialiste du phytoplancton ;  
– une personne spécialiste des tests de toxicité sur le développement embryo-
larvaire de bivalves ;  
– des compétences de chimie analytique pour le dosage des pesticides ;  
– un chercheur ayant déjà expérimenté les expériences de terrain et ayant conçu 
l’outil que nous avons utilisé pour nos expériences en milieu naturel.  
Au niveau du laboratoire, j’ai pu bénéficier de compétences en biologie moléculaire, 
navigation, plongée, et d’appareils tels que :  
– centrifugeuses réfrigérées ;  
– dispositif de migration pour gels d’agarose ;  
– thermocycleur ;  
– consommables communs ;  
– autoclave ;  
– nombreuses étuves ; 
– tables d’agitation thermostatées... 
Le matériel spécifique nécessaire pour le travail de thèse a été acquis grâce au financement du 
MEDD. 
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2006 2007Activités 2003 (DEA) 2004 (DEA+thèse) 2005
 
Le temps du projet (DEA+thèse) a été réparti entre plusieurs types d’activités, dont quatre 
principales : la biologie moléculaire s’est étalée sur 20 mois, les expériences de terrain 
(préparation, installation et démontage compris) se sont étalées sur 14 mois, les analyses 
pigmentaires se sont déroulées sur 13 mois, et les cultures de phytoplancton sur huit mois. Il y 
a des recouvrements entre certaines activités qui n’étaient pas forcément pratiquées à temps 
plein ; de plus l’accueil de stagiaires a permis, lors de certaines périodes, de mener deux 
activités importantes de front.  
2.3. Evaluation et prise en charge du coût du projet 
Le coût total de ma thèse s’élève à 187 000 €, répartis à 61% en ressources humaines, 25% en 
fonctionnement et 14% en investissements. Ce budget a été financé à 52% par la Région 
Bretagne, 27% par le MEDD, 19% par l’UBO et 2% par Ifremer. Le solde de ma thèse est 
nul. 
2.3.1. Répartition des finances : synthèse 
Ifremer MEDD Région Bretagne UBO Total
Fonctionnement 0 € 22 018 € 16 001 € 9 000 € 47 019 €
Investissement 0 € 26 431 € 0 € 0 € 26 431 €
RH 2 755 € 2 400 € 81 806 € 26 585 € 113 546 €







La contribution des différents financeurs au projet de thèse est répartie de la façon suivante :  
– Ifremer a financé des ressources humaines correspondant à l’encadrement dont 
j’ai pu bénéficier lors de mes expériences de culture à Ifremer Brest ; 
– le MEDD a surtout financé du fonctionnement (presque ½) et de l’investissement 
(100%), en proportions quasi-équivalentes ; 
– la Région Bretagne, même si elle a contribué pour une part importante au 
fonctionnement (1/3), a surtout permis le déroulement du projet grâce à mon 
salaire de doctorante (environ 2/3 du poste RH) ; 
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– l’UBO a aussi fourni du fonctionnement correspondant à mon occupation et 
utilisation des locaux, et des ressources humaines (environ ¼) qui correspondent 
principalement au salaire de mon directeur de thèse. 





















3.1. Compétences scientifiques et techniques, savoir-faire 
& qualités  
Mon travail de thèse m’a amenée à développer des compétences scientifiques et techniques 
dans quatre domaines : 
– Terrain : mise en place de microcosmes in situ, échantillonnage, gestion 
logistique et matérielle des expériences, permis mer côtier, permis fluvial, 
plongée niveau 2 ; 
– Laboratoire : cultures monospécifiques de phytoplancton eucaryote et 
procaryote, analyse d’images, dosages biochimiques (production primaire, ATP 
cellulaire, chlorophylles et caroténoïdes, suivi de croissance), analyses 
pigmentaires par HPLC (High Pressure Liquid Chromatography), biologie 
moléculaire (extraction d’ADN, PCR : Polymerase Chain Reaction, TTGE : 
Temporal Temperature Gradient gel Electrophoresis, électrophorèses en gel 
d’agarose), cytométrie en flux ; 
– Traitement de données : collecte, traitement et analyses statistiques de données ; 
– Informatique : logiciels de bureautique (traitement de texte, tableur, diaporama, 
graphiques), statistique (Minitab, Statgraphics), analyse d’image (photos et gels 
d’électrophorèse), bibliographique (Endnote). 
Cela m’a permis d’élargir mes connaissances dans les domaines de l’écotoxicologie, 
l’écologie du phytoplancton, du cycle de l’huître et de son élevage, de la navigation et de 
la plongée qui étaient des disciplines totalement inconnues pour moi avant ce projet, et du 
domaine du milieu marin en général. 
3.2. Compétences projet & management  
3.2.1.  Communication & Gestion 
Tout au long de ma thèse, j’ai été amenée à communiquer avec les collaborateurs des projets 
Ipem et Impesphy, lors de réunions au cours desquelles j’ai présenté l’évolution du travail 
accompli ainsi que l’adéquation avec les objectifs de départ, et ceci afin d’organiser les étapes 
suivantes du travail, en accord avec les membres des deux projets. Ces réunions de travail 
m’ont permis d’établir un échéancier des tâches à réaliser pendant la thèse. J’ai pu être à 
l’écoute des opinions de chacun et essayer d’apporter mes arguments afin de participer 
encore plus activement à la gestion de mon projet de thèse. Les partenaires des projets 
étaient aussi membres de mon comité de thèse, ce qui a facilité la communication et la 
compréhension de chacun par rapport à mon travail.  
Le fait que le projet de thèse soit financé par deux programmes distincts mais 
complémentaires nécessitait la rédaction de rapports annuels d’avancement pour chacun 
des deux financeurs (Région Bretagne et MEDD), j’ai donc pris en charge la rédaction de nos 
parties avec l’assistance de mon directeur de thèse. J’ai aussi eu à rédiger les rapports 
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intermédiaires d’avancement de ma thèse. Je suis donc capable de rassembler, analyser et 
synthétiser des données en vue de leur interprétation, ceci dans un délai imposé pour la 
rédaction de rapports. 
J’ai aussi été amenée à contacter des personnes extérieures à ces projets, pour des aspects 
plus spécifiques de la thèse, afin de bénéficier de compétences techniques qui faisaient défaut 
dans mon laboratoire. De plus, cela m’a permis de savoir comment présenter mon travail à des 
inconnus et comment aborder d’autres scientifiques en dehors d’un contexte « cadré ».  
J’ai développé une aisance dans les présentations orales et une grande pédagogie, liées à 
ma capacité à me projeter à la place des spectateurs, avec pour principe de répondre au 
maximum à leurs attentes.  
3.2.2.  Management & Encadrement 
J’ai aussi encadré quatre stagiaires au niveau pratique, rédactionnel et pour les préparer à 
leur soutenance, pour des périodes d’environ trois mois chacun. Cela m’a conduit à savoir 
leur apprendre les gestes techniques, ainsi que les aspects théoriques liés aux sujets de stage et 
aux expériences réalisées, en essayant de m’adapter à leurs capacités et à leur niveau 
d’études. 
Au niveau scientifique administratif, j’ai eu à me familiariser dès mon arrivée en DEA avec 
les différents aspects matériels et financiers de la recherche : pour la partie biologie 
moléculaire de ma thèse, ma tâche a consisté à faire des recherches bibliographiques afin de 
déterminer les protocoles que j’allais utiliser, évaluer le matériel nécessaire pour les trois ans 
de la thèse, prospecter chez les différents fournisseurs, et passer les commandes. Cela m’a 
permis de connaître le coût du matériel de laboratoire, de négocier des prix, et de gérer le 
budget au mieux. J’ai aussi géré les commandes de matériel pour les autres aspects de la 
thèse, au fur et à mesure des besoins.  
3.3. Qualités personnelles 
Ces quatre années de recherche m’ont permis de développer des compétences personnelles, en 
particulier une autonomie d’action et de réflexion, ainsi qu’une adaptabilité aux personnes 
et aux différents contextes rencontrés. Certains aspects de ma thèse qui ont posé des 
difficultés ont sollicité de l’acharnement et beaucoup de motivation pour atteindre les buts 
fixés, ainsi qu’une grande rigueur scientifique et une bonne organisation des tâches à 
accomplir. Je peux dire aujourd’hui  que je suis capable de mener mes projets à leur terme, 
même quand cela entraîne une surcharge de travail ; je n’hésite pas à m’engager dans des 
projets ambitieux lorsque je pense qu’ils sont réalisables, même s’ils nécessitent un 
investissement très important.  
Les échanges très fréquents avec mon Directeur de thèse et mes stagiaires m’ont aussi fait 
prendre conscience de mon ouverture d’esprit face aux opinions des autres, de mes aptitudes 
à considérer les intérêts, conseils, ou difficultés des autres personnes impliquées dans le travail 
de thèse, afin de ne pas imposer mes vues et de gérer le travail au mieux du point de vue 
humain.  
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Ma rigueur, ma motivation, mon sens de l’organisation, mon exigence envers mon travail et 
mon ouverture aux autres sont certainement mes plus grands atouts pour mener à bien des 
projets de recherche.  
Les vacations que j’ai réalisées m’ont permis de mettre en œuvre ma pédagogie qui s’est 
avérée très appréciée : en effet j’ai fait de la formation individuelle et personnalisée, et 
collective, d’enseignants et d’étudiants à la recherche documentaire sur internet pendant 200h 
au cours de ma thèse. J’ai eu des retours très positifs sur cette expérience. De même, les 
présentations orales que j’ai pu faire ont aussi suscité des commentaires très enthousiastes sur 
ma pédagogie et la clarté de mes explications.  
L’ensemble de mes expériences de recherche et d’enseignement m’a aussi permis de 
rencontrer des personnes d’horizons très variés : avec des enseignants de l’IUT de Quimper en 
Gestion, Commerce, Transports, Tourisme, Biologie. J’ai pu collaborer brièvement avec des 
personnes de l’ADRIA et du laboratoire Antiox à Quimper, de la station biologique de 
Roscoff, du LEMAR à Brest, du Laboratoire de Biotechnologie et physiologie Végétales 
(UBO), des centres Ifremer de Brest et Nantes, en plus des chercheurs de mon laboratoire 
d’accueil LUMAQ à Quimper. Cela a renforcé ma sociabilité, ainsi que mon sens du 
relationnel et de la communication. 
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4. Résultats, impacts de la thèse. 
4.1. En général 
Au niveau du laboratoire, notre projet a permis de renforcer et développer la thématique 
« milieu marin » déjà présente, et d’acquérir de nouveaux outils (microcosmes in situ, 
TTGE). De plus, le projet a permis, de par les collaborations, de faire connaître le LUMAQ à 
d’autres laboratoires et de donner naissance à de nouveaux projets en relation avec le 
phytoplancton, incluant de nouvelles collaborations dont certaines tournées vers 
l’international (Lemar, Roscoff, Ifremer, Industriels, Chili, Algérie).  
Ce travail qui était permis grâce à deux financements a fait l’objet de rapports finaux qui 
seront remis respectivement à la Région Bretagne et au MEDD, et qui, nous l’espérons, 
permettront d’adapter l’utilisation de pesticides de façon à limiter au maximum les dommages 
potentiels à l’environnement.  
Ce sujet a aussi permis de sensibiliser la communauté scientifique à l’importance cruciale 
du phytoplancton de par son rôle de premier maillon trophique des écosystèmes aquatiques, 
et son implication dans certains problèmes liés à la consommation de coquillages, ou encore 
les problèmes provoqués par le développement massif de certaines espèces non toxiques, et 
qui peuvent gêner les activités de certains usagers. Quant au naissain d’huîtres, nous avons 
démontré l’existence de synergie entre certains pesticides apparemment « inoffensifs » 
lorsqu’ils sont testés seuls, on peut donc imaginer les conséquences de ce type d’exposition 
sur des jeunes huîtres en écloserie ou dans le milieu naturel. Nous espérons que les projets 
futurs prendront en compte les expositions multiples auxquelles sont soumis ces organismes. 
4.2. Pour moi 
4.2.1. Pratiques professionnelles 
Cette thèse m’a énormément apporté au niveau personnel, car lors de mon arrivée à Quimper 
je ne savais pas nager ! En quatre ans, j’ai donc :  
– appris à nager, passé les niveaux 1 et 2 de plongée ;  
– passé les permis mer côtier et permis fluvial.  
Certaines de ces compétences m’ont permis de mieux gérer les expériences de terrain et la 
découverte du monde sous-marin a été pour moi une révélation tant au niveau personnel que 
professionnel puisque je compte poursuivre dans la plongée afin d’obtenir dans le futur, le 
diplôme de plongeur scientifique. 
Les expériences de terrain m’ont aussi fait prendre conscience des difficultés liées à ce type 
d’approche, tant au niveau pratique (fatigue, condition physique, dangers, technique) que 
théorique (complexité des systèmes, conception des outils, interprétation des résultats). De 
plus j’ai pu comprendre pourquoi peu de personnes pratiquent les expériences de terrain, 
puisque cela prend beaucoup de temps, avec un coût élevé, pour des résultats qui ne sont pas 
toujours à la hauteur de l’investissement en plus des difficultés d’interprétation. En outre, les 
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temps d’analyses relativement longs, dus aux méthodes choisies et au nombre d’échantillons, 
n’ont pas permis d’ajuster les expériences au fur et à mesure, mais seulement d’une année sur 
l’autre.  
J’ai maintenant conscience de tous les aspects importants à prendre en compte aux niveaux 
organisationnel, temporel, matériel, financier et humain, dans un projet incluant des 
approches de terrain. 
4.2.2. Chemin professionnel 
D’une manière plus générale, au commencement j’étais dépendante de mon Directeur de 
thèse pour la plupart des aspects pratiques et théoriques du sujet, alors que maintenant je suis 
totalement autonome sur ces points. J’ai progressivement pris les choses en main, proposé 
des idées et pris des initiatives, géré les priorités, pris des contacts… 
J’ai pu très récemment mettre en valeur mon profil de recherche, mes compétences et mes 
qualités, lors d’un entretien d’embauche à l’issue duquel j’ai été recrutée pour un CDD 
d’un an à Ifremer Nantes dans le laboratoire d’écotoxicologie. Ma mission va consister à 
monter un projet de recherche sur le phytoplancton et la génotoxicité de certains 
contaminants, je vais donc pouvoir appliquer tout ce que j’ai appris pendant mon projet de 
thèse. 
